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« La mangrove semble de prime abord hostile aux 

existences. Il est difficile d’admettre que, dans ses 

angoisses de racines, d’ombres moussues, d’eaux voilées, 

la mangrove puisse être un tel berceau de vie pour les 

crabes, les poissons, les langoustes, l’écosystème marin. » 

Texaco, Patrick Chamoiseau 
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Cette thèse est organisée autour de trois chapitres présentés sous forme d’articles 

scientifiques rédigés en anglais.  

Elle comporte d’abord une introduction générale, présentant les concepts mobilisés afin 

de replacer le sujet dans son contexte scientifique. Elle permet également de présenter les 

sites d’études, les espèces étudiées ainsi que des éléments clefs de leur physiologie. A la fin 

de l’introduction, une problématique et trois grands objectifs annoncent la structure de la 

thèse. 

Le premier chapitre correspond à un article publié dans la revue « Environmental Science 

and Pollution Research » en juin 2021 : il est présenté selon le format du journal. Le second 

chapitre correspond à un article soumis en septembre 2021 et en cours de révision dans la 

revue « Ecotoxicology and Environmental Safety ». Enfin, le troisième chapitre correspond 

à un article soumis à Frontiers in Ecophysiology en décembre 2021.  

Au début de chaque chapitre, une page de présentation propose un résumé de l’article en 

français, un matériel et méthodes sous forme de résumé graphique ainsi qu’un rappel des 

objectifs principaux. A la fin de chaque chapitre, une page de synthèse reprend les résultats 

et les messages principaux, ainsi que les communications dont ont fait l’objet les 

publications.  

Ensuite, une discussion générale est proposée afin de mettre en perspective les résultats 

obtenus et de prendre du recul sur les méthodologies et conclusions issues des travaux de 

thèse. 

Une conclusion générale vient synthétiser les travaux présentés dans le manuscrit et 

aborder les perspectives envisagées.   
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de l’environnement et du travail 
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  
  



 

 



 

 



 

 



 

Cette première partie a pour but de présenter et définir les concepts, notions ainsi que les 

positionnements qui seront abordés tout au long du manuscrit. Il a semblé important de 

replacer le sujet de thèse dans un contexte scientifique plus large afin de justifier les 

problématiques abordées, les questions posées ainsi que les méthodologies utilisées.  

La notion de « santé des écosystèmes », popularisée par les médias, date du début du XIXème 

siècle. Elle fut probablement employée pour la première fois par James Hutton, qui adressa 

en 1788 un article à la Royal Society of Edinburgh concernant une théorie représentant la terre 

comme un super-organisme capable de s’auto-réguler et s’entretenir (Calow, 1992; Hutton, 

1788; Lovelock, 1988). Cette notion, dans sa conception extrême, est parfois considérée 

comme un état d’équilibre de la nature. Cette métaphore fut, et est toujours, utilisée afin 

d’expliquer le fonctionnement des systèmes naturels des temps anciens, aussi bien dans la 

culture populaire que scientifique (Cuddington, 2001; Zimmerman and Cuddington, 2007). 

Les idées concernant cet équilibre de la nature sont nées de croyances religieuses selon 

lesquelles la stabilité des systèmes naturels serait déterminée par Dieu : avant Darwin, la 

nature était considérée comme interconnectée de manière à préserver un ordre prédestiné 

par une puissance divine. Ces approches sont controversées tant il a été prouvé que les 

systèmes écologiques, avec ou sans l’espèce humaine, sont dans un état provisoire résultant 

de dynamiques complexes, d’interactions nombreuses dès lors qu’une durée suffisante est 

considérée (Giraudoux and Lebreton, 2018). On peut en déduire qu’il s’agit, bien sûr et 

entre autres, d’une question d’échelles (spatiales et temporelles). 

On retrouve par la suite la trace de « santé des écosystèmes » et de « nature malade » chez 

Aldo Leopold, en 1949, notamment dans l’« Almanach d’un Comté des Sables », considéré 

comme l’un des ouvrages fondateurs de l’éthique environnementale, de la pensée 

écologiste et de la biologie de la conservation (Giraudoux and Lebreton, 2018). Rapport, 

en 1995, évoque alors un second fleurissement de la notion de santé appliquée aux 

écosystèmes, qui se démarque du premier par l’abandon de l’idée de nature comme 

superorganisme : l’écosystème est désormais conçu comme un système dont les propriétés 

peuvent être (et souvent, sont) perturbées par l’action anthropique. Aldo Leopold, en 1941, 

invoque notamment le concept de « land doctoring », dont le but serait : « to determine the 

ecological parameter within which land may be humanly occupied without making it 

dysfunctional ». Le célèbre concept de Wilderness, autrefois justifié par des valeurs ludiques 

(tourisme), puis esthétiques, devient alors doté de valeurs scientifiques, et se transforme en 

« land laboratory » : ces terres inoccupées, non impactées, seront un moyen de contrôle 



 

important pour juger des effets des impacts humains sur les écosystèmes (Waller, 

2010).  

Les écueils en matière de santé des écosystèmes sont nombreux, notamment parce que ces 

conceptions sont créées et perçues d’un point de vue anthropocentré. Calow, en 1992, 

concluait son article intitulé “Can ecosystems be healthy? Critical consideration of 

concepts” en appelant à la précaution lorsque des analogies entre des classes de systèmes 

(humains, naturels) sont utilisées, en conseillant d’appliquer le concept de « santé » à des 

organismes plutôt qu’à des écosystèmes. La notion de bonne ou mauvaise santé des 

écosystèmes ainsi que leur équilibre dynamique et provisoire apparaitraient comme un 

choix de combinaisons entre des contraintes majoritairement économiques et un 

consensus social : ces équilibres seraient choisis parmi d’autres dynamiques possibles, que 

les composantes non-humaines de l’écosystème pourraient installer « durablement » à un 

temps donné (Giraudoux and Lebreton, 2018). Rapport (1995) insiste d’ailleurs sur la 

pluralité des définitions données à la santé des écosystèmes : certaines se baseraient 

uniquement sur des propriétés biophysiques, et d’autres incluraient explicitement des 

dimensions socio-économiques et de santé humaine, en fonction des caractéristiques des 

écosystèmes étudiés (non anthropisés ? Habités ? Sous pression ?). Costanza et ses 

coauteurs (1992) ont fourni dans un ouvrage pluridisciplinaire (où l’écologie devient 

étroitement liée à l’économie), des définitions de la santé des écosystèmes en analysant le 

plus objectivement possible ce concept. La santé des écosystèmes reposerait sur trois 

propriétés indépendantes : sa vigueur, son organisation et sa résilience. En 1997, dans un 

article publié dans Nature, et toujours selon une approche globale de la question, Costanza 

et ses co-auteurs ont eu pour objectif de fixer la valeur économique des écosystèmes et de 

quantifier les valeurs des « services écosystémiques »1.  Cette métaphore de la biodiversité 

représentée comme un flux de services marchands pour le bien-être de l’humanité s’est peu 

à peu imposée dans les discours des organisations internationales, relayée par les 

scientifiques et les acteurs du développement (Millenium Ecosystem Assessment, 2005, 

IPBES, rapports de la FAO...) (Méral, 2011). 

C’est ainsi qu’en 2012, une nouvelle notion est ajoutée à la définition d’état de santé : un 

écosystème serait en bonne santé s’il « procure une gamme de services écosystémiques » 

(traduction de Giraudoux and Lebreton, 2018). Cette définition de la santé des 

écosystèmes, relève de temporalités arbitraires dépendantes de l’échelle humaine (temps 

court et moyen), et force à caractériser l’écosystème par les services écosystémiques qu’il 

 

1 Dix ans plus tôt, l’article “How much are nature’s services worth?” (‘Que valent les services rendus par la 

nature ?’), de l’écologue américain Walter Westman paru dans Science en 1977 était l’un des premiers à 

essayer  de démontrer l’importance économique de ces ‘services’ écosystémiques et d’orienter les choix 

d’aménagement du territoire par certaines méthodes économiques, telles que l’évaluation des coûts de 

restauration d’écosystèmes détruits  (Teyssèdre et al., 2010). 

 



 

procure de manière anthropocentrée. Lorsque l’on considère la « biodiversité » comme un 

assemblage de différentes diversités (génétique, interactions, …), en constatant l’instabilité 

des écosystèmes à des échelles de temps et d’espaces variées, la définition même du vivant 

et de la biodiversité s’opposent à toute vision fixiste des écosystèmes (Giraudoux and 

Lebreton, 2018).  

Le concept de santé des écosystèmes est donc complexe, voire impossible à appréhender 

dans sa globalité. Dans leur article “How is ecosystem health defined and measured? A 

critical review of freshwater and estuarine studies”, O’Brien et al. (2016) énoncent d’ailleurs 

un nombre important de biais relatifs à l’utilisation de ce concept dans la littérature 

scientifique : inconsistance voire absence de définition de l’état de santé, confusions entre 

concepts, choix d’espèces bioindicatrices ou d’indicateurs non justifiés, ... Les auteurs 

proposent des directives afin de guider les scientifiques et les gestionnaires dans la mise en 

place d’études et de suivis, en insistant sur l’importance de définir clairement les objectifs 

ainsi que les écosystèmes concernés, aussi bien spatialement qu’au niveau de leurs 

dynamiques historiques. Pour résumer, Giraudoux and Lebreton (2018) supposent que « 

veiller à la santé des écosystèmes supposerait, au-delà d’une préservation à court terme, de 

veiller à préserver leurs capacités évolutives en accompagnant leurs transitions ».  

Les écosystèmes de mangrove sont de bons exemples témoignant de la variabilité des 

évolutions spatiales et temporelles, fortement liées à des forçages environnementaux et 

anthropiques, qui en font des écosystèmes à la fois complexes et passionnants à étudier. 

Ces écosystèmes peuvent en effet évoluer de manière considérable en quelques années, ou 

au contraire montrer une grande stabilité écologique sur plusieurs décennies (Alongi, 2008; 

Hogarth, 1999; Jeanson, 2009). Si l’on considère qu’il existe différents niveaux intégratifs 

d’état de santé, il serait envisageable d’essayer de l’évaluer à différentes échelles : 

écosystème, communauté, population ou espèce. Ces échelles dépendent des 

préoccupations et des choix réalisés par les acteurs pouvant être impliqués : populations 

locales, organisations non gouvernementales, scientifiques, gestionnaires d’espaces 

naturels, États, grand public (Burger, 2006). Il existe de multiples stratégies développées 

dans le cadre de la gestion des questions environnementales mondiales comme les 

changements climatiques, la perte et la fragmentation des habitats, la pollution et les 

contaminants, les épidémies ou encore la propagation des espèces envahissantes. Il 

convient, dès à présent, de distinguer des concepts allant être utilisés au cours de cette 

thèse, et pouvant parfois être confondus.  

Parmi les stratégies mentionnées, l’une des plus populaires est l’adoption de techniques de 

surveillance capables de détecter les changements écologiques à un stade précoce et sur le 

long terme (Siddig et al., 2016). A ce titre, le développement d’indicateurs de suivi 



 

comme “proxys” est apparu comme nécessaire afin de comprendre et mesurer les effets 

sur la santé des écosystèmes au sens large : il est en effet impossible de surveiller tous les 

organismes et leurs interactions au sein d’un écosystème donné (Polain, 2017). Le terme 

“indicateur” a été utilisé et défini aussi bien en écologie qu’en gestion de l’environnement, 

et il comporte de nombreuses définitions ne parvenant pas forcément à un consensus 

commun au sein et entre les disciplines (voir Heink and Kowarik, 2010 pour une revue et 

des propositions de classification). Selon Heink et Kowarik (2010), ces types d’indicateurs 

sont utilisés pour décrire les pressions que les activités humaines exercent sur 

l’environnement. Nous nous appuierons sur la synthèse des définitions d’espèces 

bioindicatrices (“Indicator species”) proposée par (Siddig et al., 2016) : “One or more 

taxa selected based on its sensitivity to a particular environmental attribute, and then 

assessed to make inferences about that attribute. Commonly used in the context of wildlife 

conservation, habitat management and ecosystem restoration” (Caro, 2010; Morrison, 

2009; Simberloff, 1998). Les paramètres mesurés à travers ces espèces sont généralement 

la diversité, l’abondance, le succès reproductif et le taux de croissance d’une ou de plusieurs 

espèces habitant l’écosystème étudié (Burger, 2006; Siddig et al., 2016), même si plusieurs 

définitions des espèces bioindicatrices ont été proposées.  

Les espèces sentinelles présentent des points communs avec les espèces bioindicatrices, 

et la limite entre les deux concepts est parfois floue. L’utilisation d’espèces sentinelles dans 

un but d’alerte précoce d’un risque environnemental et sanitaire est reconnue depuis 

longtemps. Elles peuvent être définies comme des espèces sensibles à la contamination, 

utilisées pour suivre les effets de la contamination sur les organismes à travers des mesures 

de réponses sub-individuelles de ces espèces à des niveaux de contamination assez faibles, 

avant que les communautés ne présentent des réponses apparentes (Lagadic et al., 1998). 

McCarty et al. (2002) les décrivent comme des espèces dont les réponses fonctionnelles, 

physiologiques ou populationnelles sont capables de prédire les réponses d’autres espèces 

présentes et exposées à un stress similaire, suivant des niveaux d’intensité identiques ou 

plus élevés. Les auteurs remettent très fortement en cause la pertinence de l’utilisation des 

espèces sentinelles appliquées à la qualification de l’état de santé des écosystèmes, parce 

qu’elles sont en général choisies pour leur valeur économique, leur statut protégé ou parce 

qu’elles représentent des espèces emblématiques (choix subjectif). Lorsque ces critères sont 

réfléchis de manière cohérente par rapport à l’écosystème et aux risques présents, cette 

approche peut s’avérer utile (par rapport à l’approche bioindicatrice) sous certaines 

conditions d’après les auteurs. Les relations entre les facteurs de stress et leurs effets au 

niveau de la population, et surtout au niveau de la communauté et de l’écosystème, doivent 

être rassemblées et évaluées afin d’établir des connaissances générales de l’écosystème 

étudié. 

Les espèces de crabes étudiées dans cette thèse sont plutôt considérées comme des espèces 

sentinelles au regard des niveaux d’organisation étudiés, et de la recherche d’effets des 



 

contaminants sur différents paramètres de l’organisme. Cependant, notre approche 

n’exclut pas les thématiques de bioindication et celles-ci seront discutées par la suite. Dans 

tous les cas, nous ne prétendons pas appréhender la complexité des écosystèmes de 

mangrove en nous basant uniquement sur les réponses d’une seule espèce de crabe de 

mangrove face à plusieurs stress. Nous cherchons, ici, à mieux comprendre les 

impacts des rejets d’origine anthropique souvent constatés dans les mangroves, sur 

des espèces jouant un rôle majeur dans le fonctionnement de ces écosystèmes 

(crabes de mangrove), en adoptant une approche écophysiologique reposant sur 

des biomarqueurs à différents niveaux d’intégration, selon différentes échelles 

spatiales. 

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

par un stress chez les organismes. Ce sont des indicateurs physiologiques, biochimiques ou 

histologiques de l’exposition ou des effets liés à des xénobiotiques (Forbes et al., 2006). 

Les paramètres comportementaux sont parfois considérés comme des biomarqueurs, mais 

sont souvent plutôt analysés comme des réponses à l’échelle de l’organisme entier au même 

titre que la croissance ou la reproduction2 (Forbes et al., 2006; Monserrat et al., 2007).  

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

l’organisme entier et 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 (Theuerkauff, 2019) (Figure 1). 

 

2 La croissance et la reproduction sont généralement considérées comme des « traits d’histoire de vie ». Ces 

traits représentent des caractéristiques quantitatives et démographiques des organismes directement liées aux 

deux composantes majeures de la « fitness », à savoir la survie et la reproduction. On trouve parmi les traits 

d’histoire de vie régulièrement étudiés : la taille à la naissance, la croissance, l’âge et la taille à maturité, la 

longévité, entre autres. Au contraire, d’autres traits morphologiques, physiologiques, ou comportementaux 

contribuent uniquement à la « fitness » de manière indirecte. Certains traits comme la taille du corps, ou celle 

des gonades, peuvent donc être considérés à la fois comme traits d’histoire de vie et traits morphologiques 

(Flatt and Heyland, 2011).  



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1. 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. (2007); Theuerkauff, (2019). 

La définition de la physiologie repose sur l’étude des mécanismes utilisés par les 

organismes afin de maintenir un environnement interne stable et distinct de 

l'environnement externe qui connaît, lui, des variations. Le maintien de la stabilité de cet 

environnement interne malgré les fluctuations externes est appelé homéostasie, et celle-

ci repose sur le développement de changements comportementaux et de régulations 

physiologiques internes à différents niveaux d’intégration : organisme, cellulaire, 

moléculaire (Ferry-Graham and Gibb, 2018). Lorsqu’un paramètre de l’environnement 

interne est maintenu à un niveau constant ou dans une fourchette relativement restreinte, 

il est dit régulé (exemple de la température corporelle chez la plupart des mammifères). En 

revanche, si un changement de l’environnement externe provoque des variations des 

paramètres internes de l’organisme, ce dernier est dit conforme. La physiologie permet 

ainsi d’étudier les potentiels compromis évolutifs entre le stress physiologique pouvant être 

engendré par la variation d’un paramètre donné en fonction des changements de 

l’environnement et la dépense métabolique engendrée par la régulation (Ferry-Graham and 

Gibb, 2018). Cette discipline implique généralement des observations et des 



 

expérimentations en conditions très contrôlées, habituellement en laboratoire afin 

d’observer les mécanismes les plus proches de la réalité possible. 

L’écophysiologie est une discipline plus récente, dont les frontières et les définitions ont 

été de nombreuses fois discutées et réajustées ces 50 dernières années (Degen, 2012). Elle 

a comme antécédents des disciplines telles que la “physiologie environnementale” et 

l’”écologie physiologique”, qui se sont fortement développées aux Etats-Unis dans les 

années 1950 et 1960 (Bradshaw, 2003). Selon la définition de l’auteur, l’écophysiologie est 

une discipline “(...) qui cherche à clarifier le rôle et l’importance des processus 

physiologiques dans les relations écologiques des espèces dans leur habitat naturel”. Les 

paramètres physiologiques sont alors utilisés pour quantifier l’interaction entre le milieu 

extérieur et le milieu interne de l’organisme (Ferry-Graham and Gibb, 2018). Selon Block 

and Vannier (1994), “l’écophysiologie implique l’étude à la fois descriptive des réponses 

des organismes (individus ou groupes) face aux conditions environnementales, et l’analyse 

ponctuelle des mécanismes physiologiques correspondant, dépendants de 

l’environnement, à tous les niveaux d’organisation” (Figure 2). Ainsi, le lien entre la 

physiologie et l’écologie est étudié à travers une approche descriptive mais également 

mécanistique, et ces mécanismes physiologiques sont interprétés non pas en tant que tels 

(comme cela pourrait être le cas avec une approche physiologique), mais par rapport à leur 

signification adaptative à la lumière de conditions environnementales données. 

Le passage entre la physiologie et l’écophysiologie semble également s’être effectué à 

travers les changements de modèles d’étude et de cadres conceptuels utilisés. Les études 

plus anciennes d’écophysiologie semblaient s’intéresser davantage aux adaptations3 

physiologiques des organismes en milieu extrême et examinaient les limites de leurs 

réponses physiologiques (Feder et al., 1987). Le choix des espèces étudiées se faisait 

principalement sur le critère d’adaptations physiologiques, comportementales ou 

morphologiques uniques. Par la suite, le choix des espèces étudiées se fit de plus en plus 

en fonction de leur distribution, soit dans des environnements extrêmes, soit pour les 

gradients environnementaux des habitats qu’elles occupaient (passage d’un intérêt pour des 

adaptations physiologiques extrêmes à des environnements extrêmes). Il en résulta une 

accumulation d’études créant une base de données physiologiques d’espèces distinctes, 

principalement tournées vers les réponses physiologiques permettant aux animaux de 

survivre dans des environnements hostiles (Degen, 2012). Cette accumulation de 

connaissances individuelles permit aux écophysiologistes de proposer des modèles 

généralistes décrivant les stratégies permettant aux animaux de s’adapter à leur 

environnement. Par exemple, Bartholomew (2005) proposa quatre types de comparaisons 

interspécifiques pouvant être utilisées dans ces “nouvelles” études écophysiologiques : 1) 

 

3 Le terme « adaptations » est ici repris des ouvrages et articles d’écophysiologie, mais son sens sera discuté 

plus tard dans l’introduction.  



 

la convergence et la divergence des réponses physiologiques parmi les animaux ; 2) les 

ajustements permettant à des espèces proches de coloniser des habitats très différents ; 3) 

des espèces apparentées habitant le même environnement extrême ; 4) des organismes 

éloignés s’adaptant au même environnement extrême. Ces cadres conceptuels permettent 

de révéler des stratégies adaptatives et de fournir des généralisations concernant les 

interrelations entre les organismes et leur environnement biotique et abiotique qui ne sont 

donc pas forcément dépendantes de l’espèce (Degen, 2012; Tracy, 1988). Ce passage à la 

généralisation des réponses physiologiques fut accéléré par l’émergence d’études en 

écologie à l’échelle des écosystèmes ainsi que par le développement des modèles 

mathématiques appliqués à l’analyse des systèmes.  

 

Figure 2.  Mise en contexte de l’écophysiologie, discipline intégrative, parmi les disciplines de la 

biologie. Modifié d’après Silverthorn et al. (2015) 

Les réponses des organismes face à des conditions environnementales changeantes dont 

nous venons de discuter à travers la discipline de l’écophysiologie, sont étudiées 

notamment en termes de temporalité à travers les concepts d’acclimatation et 

d’adaptation. Le processus d’adaptation, est un processus se mettant en place à travers 

plusieurs générations. Ce processus répond à la sélection naturelle et se repose sur des 

bases génétiques et épigénétiques, en étant souvent irréversible (Garland and Carter, 1994). 

Il faut noter cependant qu’en physiologie et en écophysiologie, le terme d’adaptation a été 

(et est) régulièrement utilisé sans que les processus évolutifs inhérents au phénomène 

n’aient été étudiés sur plusieurs générations (Bennett, 1997; Kelly et al., 2012). En effet, ce 

terme est alors utilisé pour décrire un mécanisme physiologique singulier permettant une 

tolérance à long terme à une condition environnementale donnée ou à ses variations. Par 

exemple, chez les crustacés décapodes, l’osmorégulation est considérée comme la fonction 

principale ayant facilité les adaptations des organismes afin de pouvoir tolérer diverses 

gammes de salinités et donc de coloniser d’autres milieux théoriquement plus contraignants 

(Charmantier et al., 2001; Rahi et al., 2018). Pour parvenir à ce type de conclusions à travers 

des marqueurs physiologiques, sans occulter la dimension évolutive du concept 

d’adaptation, il apparaît désormais nécessaire d’étudier les réponses des organismes à 



 

travers différents stades de vie et sur plusieurs générations. On pourra alors parler 

d’adaptations écophysiologiques.  

Le processus d’acclimatation est, quant à lui, plus rapide et peut apparaître plusieurs fois 

au cours de la vie d’un individu. Il peut également être réversible et résulte de l’interaction 

de l’individu avec un changement de son environnement (Coles and Brown, 2003). Les 

processus d’acclimatation se traduisent par des modifications à différentes échelles : organe 

(modification du rythme cardiaque en réponse à un appauvrissement en oxygène par 

exemple), tissu (modification de l’épithélium branchial avec la salinité chez des espèces de 

poissons ou crustacés euryhalines engendrant des compromis osmo-respiratoires par 

exemple), protéines (modifications d’activités enzymatiques en lien avec des modifications 

du milieu externe), jusqu’à l’expression de certains gènes (Kelly et al., 2012; L’honoré, 

2019). La capacité des organismes à produire, à partir de leur seul génotype, plusieurs 

phénotypes en réponse à des changements environnementaux est appelée plasticité 

phénotypique (Pfennig et al., 2010). 

La compréhension de la manière dont les changements environnementaux influencent les 

réponses des organismes dépend, à différentes échelles temporelles dépendent des traits 

d’histoire de vie, des mécanismes adaptatifs et des processus d’acclimatation. Colinet et al. 

(2015) ont ainsi montré que les réponses des insectes face à des fluctuations de 

températures (en comparaison à des températures constantes) divergent à de nombreux 

niveaux d’organisation : des niveaux physiologiques jusqu’aux traits d’histoire de vie et à la 

fitness des populations. Ainsi, afin de maintenir une homéostasie fonctionnelle, les 

ajustements phénotypiques s’expriment tout au long de la vie de l’organisme et 

comprennent une série de réponses au cours de la vie des individus, allant des ajustements 

physiologiques aux modifications de la phénologie et aux changements d’aires de 

répartitions (Renault et al., 2018).  

Au cours de cette thèse, nous avons principalement étudié des réponses à court terme 

(entre 6 et 96h) qui sont présumées relever davantage d’acclimatations que d’adaptations, 

en considérant différents niveaux d’organisations et de temporalités.  

 

Cette thèse en écophysiologie mobilise les concepts que nous venons d’aborder afin de 

répondre aux questions scientifiques qui seront posées, à travers une approche basée sur :  

1) L’exposition contrôlée de crabes à des contaminants stressants mais 

représentatifs des aléas du milieu naturel sous influence anthropique (rejets 

d’eau usée domestique) 

2) L’analyse des réponses physiologiques de différentes espèces de crabes, au 

moyen de biomarqueurs à différents niveaux d’intégration (des activités 

enzymatiques au comportement) 



 

3) La prise en considération dans nos travaux des acclimatations spécifiques 

au milieu intertidal contraignant (stress osmotique - mangrove) nécessitant 

des compromis physiologiques importants dès lors que les organismes sont 

exposés à d’autres contraintes non environnementales (stress anthropique - 

eaux usées)  

Les mangroves sont des forêts de vasières considérées comme des écosystèmes écotones 

permettant le lien entre les milieux terrestres et marins. Elles se développent dans les zones 

côtières des régions intertropicales (entre 30° S et 30° N), dans la zone de balancement des 

marées (zone intertidale). Elles sont colonisées par des arbres spécifiques capables de 

croître en présence d’eau douce et/ou d’eau de mer : les palétuviers, mais sont également 

composées de palmiers, d’épiphytes et de fougères (Capdeville, 2018; Tomlinson, 1986). 

Ces végétaux partagent une variété d’adaptations leur permettant de croître dans un 

environnement particulier, plutôt instable, rigoureux et salé ou saumâtre (Blasco et al., 

1996; Herteman, 2010). Ces adaptations peuvent être d’ordre :    

— Morphologiques (racines échasses pour le genre Rhizophora, racines secondaires 

verticales émergeant de l’eau appelée pneumatophores pour les genres Avicennia et 

Sonneratia) 

— Physiologiques (facilitation de la respiration et tolérance au sel : blocage de l’entrée 

du sel au niveau racinaire ou présences de glandes foliaires excrétrices) 

— Reproductives : caractère de viviparité : après fécondation, l’embryon se développe 

sur la plante-mère (Tomlinson, 1986). 

Les mangroves se développent principalement dans les zones littorales peu profondes, le 

long des deltas fluviaux, des lagunes, des îles et des estuaires (Snedaker and Snedaker, 1984) 

sur près d’un quart des côtes mondiales (plus de 110 pays), représentant 0,4 % des forêts 

mondiales et 0,7 % des forêts tropicales (Giri et al., 2011). Au vu de leur vaste répartition 

et de leurs aires de développement (Figure 3), il est important de préciser qu’elles sont à 

même de croître dans des habitats très différents, aux caractéristiques physico-chimiques 

variables, du moment que la température de l’eau de mer en période hivernale ne descend 

pas au-dessous de 20°C et que des apports d’eau douce sont présents. Les mangroves 

étudiées dans cette thèse se situent dans l’aire Indo-Pacifique-Ouest, sur les rivages 

occidentaux de l’océan Indien où se développent 7 espèces de palétuviers, présentant une 



 

relativement faible diversité spécifique en comparaison des mangroves Indo-Malaises ou 

Indo-Pacifiques (Figure 3). 

Figure 3. Répartition mondiale des espèces végétales de mangrove appartenant aux deux aires 

biogéographiques : l’aire orientale (Indo-Pacifique-Ouest) et l’aire occidentale (Atlantique-Pacifique-

Est). Il n’existe aucune espèce commune à ces deux aires. L’échelle de couleurs est indicatrice du nombre 

d’espèces de palétuviers (Fromard et al., 2018). 

Les progrès en matière d’analyse d’image, notamment de télédétection depuis les années 

2000 ont permis d’améliorer les connaissances des dynamiques spatiales globales de ces 

écosystèmes. Le « World Atlas of Mangroves » estimait l’aire totale des mangroves à 

152361 km² en 2000-2001 (Spalding et al., 2010). La première analyse uniquement basée 

sur la télédétection estima la surface mondiale de mangroves à 137760 km² pour l’an 2000 

(Giri et al., 2011), actualisée à 137600 km² pour l’année 2010 (Bunting et al., 2018). Pour 

l’année 2014, Hamilton et Casey (2016) ont mis à jour cette surface qui s’élevait à 83495 

km². Les auteurs expliquent cependant que la diminution de plus de 54000 km² par rapport 

à Giri et al., 2011 est principalement due à des différences méthodologiques. 

Les mangroves sont constituées de quatre compartiments majeurs en interaction 

permanente : deux compartiments abiotiques (l’eau et les sédiments), et deux 

compartiments biotiques (la végétation et la faune). Ce sont des écosystèmes ouverts, et 

des flux de matière traversent ces différents compartiments, en particulier grâce à 

l’écoulement de l’eau. Les variations de niveau d’eau sont provoquées par les marées et la 

houle, ainsi que par les apports en eau douce (cours d’eau, pluie) (Herteman et al., 2011). 

Si le compartiment végétation est composé d’un faible nombre d’espèces d’arbres, celles-

ci sont spécifiques de cet habitat et représentent le compartiment principal des mangroves. 

La végétation permet d’augmenter la stabilité du substrat vaseux en favorisant le dépôt des 

matières en suspension. Le compartiment faune est beaucoup plus diversifié que le 

compartiment végétal. 

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 (Nagelkerken et al., 

2008; Theuerkauff, 2019). Les plus nombreuses sont certainement les espèces liées aux 

sédiments, dites “benthiques” : méiofaune (copépodes, nématodes, turbellariés, etc.) ou 

macrofaune : mollusques, crustacés. Certaines d’entre elles sont considérées comme 

ingénieurs de l’écosystème : ce sont les espèces dont les actions ont un “impact 

significatif sur la structure physique de leur habitat et les organismes qui y vivent” (Jones 

et al. (1994), traduction personnelle). Les crabes de mangrove en font partie et jouent un 

rôle important dans la structure et le fonctionnement des mangroves de par leur activité 

bioturbatrice4 (Kristensen, 2008; Kristensen et al., 2012; Penha-Lopes et al., 2009). En 

effet, ces crabes enterrent, broient et ingèrent la litière et les films de micro-algues tout en 

favorisant les processus de décomposition de la matière organique qui n’est pas emportée 

par les marées (Emmerson and McGwynne, 1992; Kristensen and Alongi, 2006; Lee, 1997). 

Le compartiment des sédiments est quant à lui le siège des processus biogéochimiques et 

soutient les autres compartiments de la mangrove. Il contient de nombreux micro-

organismes, bactéries et enzymes permettant le recyclage de la matière organique. Ceux-ci 

sont fortement influencés par l’écoulement de l’eau et par les phénomènes de bioturbation 

réalisés par la méiofaune (Lee, 1998). 

Il existe une forme de zonation dans la distribution spatiale des différentes espèces de 

palétuviers, qui occupent des étages distincts avec peu de chevauchement. Les espèces de 

palétuviers sont organisées en bande de végétation en fonction de la topologie du terrain, 

de la hauteur des marées, et de la durée d’immersion des palétuviers dans l’eau de mer 

(Robertson and Alongi, 1992). Des gradients environnementaux entrent aussi en jeu, tels 

que la salinité du substrat, la composition du sol et de l’eau de surface, la disponibilité en 

nutriments et la température (Ball, 1998). Cette structure de mangroves ne repose pas sur 

des zonations types mais dépend exclusivement des conditions du milieu (Capdeville, 

2018). Les espèces sensibles à de fortes salinités telles que celles du genre Rhizophora vont 

préférer le front de mer alors que d’autres telles que celles du genre Avicennia tolèrent ces 

conditions et peuvent se développer en arrière mangrove sursalée (Tomlinson, 1986). 

Il est communément admis que la distribution spatiale des crabes est liée à cette zonation 

végétale observée en milieu intertidal. Ces points de vue ont été développés après des 

études comme celles de Hartnoll et al. (2002), Macnae, (1969) ou encore Sasekumar (1974) 

qui ont divisé les mangroves en zones classées selon les niveaux des marées, le temps 

d’inondation, la composition florale, la texture du sol et qui ont ensuite décrit les 

 

4  La bioturbation a été définie par Kristensen et al. (2012) comme “tous les processus de transport effectués 

par les animaux qui affectent directement ou indirectement les matrices sédimentaires. Ces processus 

comprennent à la fois le remaniement des particules et la ventilation des terriers.” 



 

assemblages de crabes typiques de chaque zone (Cannicci et al., 2018). Par la suite, de très 

nombreuses publications ont confirmé ces schémas de distribution des crabes de mangrove 

de l’aire indo-pacifique, rassemblant de grandes quantités de données sur la zonation des 

brachyoures dans les mangroves. Si les crabes de mangrove adultes sont généralement 

inféodés aux zones intertidales, la dispersion du groupe est presque entièrement 

déterminée par leur stade larvaire pélagique avec des facteurs abiotiques tels que les marées, 

la température de l’eau, la salinité étant susceptibles de faire partie des facteurs critiques 

contrôlant le littoral où les juvéniles vont s’installer (voir Rosenberg (2020) pour une review 

). Ainsi, les crabes libèrent généralement les larves pendant la nuit lors des grandes marées 

afin qu’elles soient transportées vers les eaux océaniques qui assureront leur dispersion 

(Emmerson, 2014 ; Papadopoulos et al., 2002). Au cours de leur vie océanique, les larves 

vont se 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, leur 

permettant de suivre des courants, de maintenir une certaine capacité à se guider dans la 

colonne d’eau (Queiroga and Blanton, 2004) et ainsi permettre de coloniser un habitat 

adéquat lors de leur dernier stade larvaire : le stade mégalope. 

Les Eubrachya (les “vrais crabes”) constituent l’infra-ordre des crustacés décapodes, qui 

comprenait 7188 espèces en 2014 (Schram and Castro, 2015) et de nombreuses espèces 

sont encore régulièrement découvertes. La faune benthique des mangroves est dominée 

par des décapodes fouisseurs herbivores tels que les crabes violonistes (famille des 

Ocypodidae) et les crabes sesarmides et grapsides (famille des Sesarmidae et des Grapsidae) 

(Kristensen, 2008). Les crabes étudiés dans cette thèse appartiennent à la famille des 

Ocypodidae et des Sesarmidae : les Grapsidae et Sesarmidae occupent davantage le haut 

de mangrove (faciès Avicennia et Ceriops) et les Ocypodidae occupent plutôt la partie 

médiane (faciès Ceriops et Rhizophora) (Hartnoll et al., 2002). Afin de mieux appréhender les 

enjeux concernant les espèces étudiées ainsi que leurs habitats, une brève présentation en 

est proposée.  

Les crabes violonistes (Ocypodidae) sont caractérisés par la présence chez les mâles de 

chélipèdes dissymétriques, avec une pince beaucoup plus grande que l’autre d’où leur 

surnom (on trouve encore ‘crabe appelant’ à La Réunion, ‘sémafot’ en Guadeloupe, ou 

‘Siho maneki’ au Japon : celui qui appelle la marée) (Figures 13B et 13C, p :33). Cette pince 

joue un rôle important dans les comportements sociaux : les mâles agitent cette pince 

(“claw-waving”) afin d’attirer les femelles dans leurs terriers, et s’en servent pour combattre 

les autres mâles rivaux, ou pour marquer leur territoire. La plupart des crabes violonistes 

sont plus actifs à marée basse (Crane, 1975; Weis and Weis, 2004), lorsqu’ils sortent de leur 

terrier. Ils peuvent parfois représenter de très fortes densités (jusqu’à 70 individus par m²) 

dans les mangroves d’Asie du Sud-Est, et l’on a dénombré entre 120 et 160cm3 de sol brassé 

par m² et par jour lorsque ces densités sont rencontrées (Kristensen, 2008). Cette activité 

de bioturbation influence fortement la structure et le contenu du sol de mangrove (Spalding 



 

et al., 2010), justifiant en partie de les considérer comme espèce ingénieur de l’écosystème. 

Ils privilégient les zones ouvertes d’arrière-mangrove, généralement sous les Avicennia ou 

les Heritiera et les zones de tannes (Bouchard et al., 2013) où l’intensité lumineuse est forte 

et stimule la croissance du micro-phyto-benthos (Capdeville, 2018). Ces crabes sont en 

effet détritivores et se nourrissent d’un mélange de micro-algues benthiques et 

périphytiques, de bactéries, de débris de feuilles et de détritus en grattant la surface des 

éléments (Cannicci et al., 2008). 

Les Sesarmidae et les Grapsidae sont quant à eux des consommateurs de litière, de 

feuilles ainsi que de propagules qu’ils transportent et stockent dans leurs terriers (Cannicci 

et al., 2008; Capdeville, 2018; Lee, 1998). Les Sesarmidae privilégient les zones de 

mangrove fermée, où la nourriture est abondante et où le réseau de pneumatophores et de 

racines offre une protection contre les prédateurs et les fortes températures (Kristensen, 

2008). Ces crabes creusent aussi des terriers. Leur densité est généralement plus faible que 

les crabes violonistes (1-5 individus.m-², mais ils sont plus gros et la quantité de sédiment 

bioturbée est similaire (80-210.cm-3 ) (Figure 4). 

Figure 4.  Schémas (A) et photographies de moulages de terriers (B) de crabes : 1) violonistes, 2) 

Sesarmidae. A : modifié de Kristensen et al. (2008). B1 : modifié de Bartolini et al. (2011). B2 : modifié 

de Herteman (2010).  

Ces crabes, nous l’avons mentionné, sont considérés comme des espèces ingénieurs, c’est-

à-dire des espèces ayant des "impacts significatifs" sur la structure physique de leur habitat 

et sur les organismes qui y vivent (Jones et al., 1994). Ce sont des espèces capables de lier 

les aspects trophiques et physiques (habitat) des communautés à travers leurs réseaux 

d'interaction, en ayant impact plus important que les autres espèces en raison de leur rôle 



 

central dans le maintien de l'écosystème (Coggan et al., 2018; Sanders et al., 2014). Cette 

activité d'ingénierie, la bioturbation, est considérée comme une fonction écologique 

pouvant être prise en compte dans l’évaluation de l’état de santé des écosystèmes ou de 

gestion des risques environnementaux (Coggan et al., 2018) (Tableau 1). Ces informations 

fournissent des raisons pertinentes d’étudier ces crabes dans une optique de meilleure 

compréhension du fonctionnement des écosystèmes de mangroves et de leur vulnérabilité 

face à des pressions anthropiques.  

Tableau 1. Variables pouvant être utilisées dans le choix et l’évaluation de certaines fonctions 

écologiques à visée de conservation des écosystèmes, modifié d’après Brodie et al. (2018). 

 



 

Les écosystèmes de mangrove font partie des écosystèmes les plus productifs au monde  

(Alongi, 2002; Mohamed et al., 2016). Ils sont caractérisés par une productivité élevée, une 

biomasse importante ainsi qu’une production de litière élevée par rapport aux autres 

écosystèmes terrestres (Mohamed et al., 2016). Depuis de nombreuses années, les 

fonctions des écosystèmes de mangrove sont étudiées et reconnues : nous n’en ferons pas 

ici la revue détaillée. Elles représentent notamment de zones de reproduction, 

d'alimentation et d'abri pour diverses espèces terrestres et aquatiques, notamment les 

poissons, les crevettes et les crabes qui passent au moins une partie de leur cycle de vie 

dans les mangroves (Igulu et al., 2014; Lugendo and Kimirei, 2021). Pour les communautés 

humaines, elles représentent des ressources alimentaires, du bois, des produits chimiques 

et de pharmacopée (Cannicci et al., 2009). De plus, les forêts de mangroves forment une 

zone tampon protégeant le littoral contre l'érosion liée à la force des vagues, et réduisent 

l’impact du vent et des évènements climatiques extrêmes tels que les tempêtes, tsunamis et 

ouragans (Ouyang and Guo, 2016; Zhang et al., 2012). Grâce à leur grande surface 

d’échange, aux capacités de filtration des nutriments par la végétation et aux fortes 

capacités d’absorption des sols, ces écosystèmes participent à la minéralisation de la matière 

organique et des matières en suspension des eaux estuariennes et côtières (Capdeville, 2018; 

Ewel et al., 1998; Nagelkerken et al., 2008). Le piégeage du carbone organique dissous, de 

l’azote et du phosphore ainsi réalisé contribue à améliorer la qualité des eaux estuariennes 

et côtières (Wang et al., 2010). Ces dernières fonctions, ainsi que la position des mangroves 

à l’interface terre-mer (donc, souvent à proximité des zones anthropisées), confèrent aux 

mangroves des conditions aérobies et anaérobies nécessaires à la réduction des polluants 

contenus dans les eaux usées domestiques (Tam and Wong, 1995; Wong et al., 1997). Il est 

ainsi considéré que les mangroves possèdent un réel potentiel pour être utilisées comme 

traitement naturel final des eaux usées domestiques, permettant la réduction de la pollution 

côtière et les risques d’eutrophisation et de bloom algal (Clough et al., 1983; Ouyang and 

Guo, 2016; Tam, 1998; Tam and Wong, 1996). La bioturbation réalisée par les crabes de 

mangrove joue alors un rôle très important : la construction des terriers permet tout 

simplement l’infiltration des eaux usées, rendant possible les processus de bioépuration 

en augmentant considérablement la surface d’échange entre le sédiment et les eaux usées, 

 

5 Nous retiendrons la définition proposée par Brodie, Redford and Doak (2018) : une fonction écologique est 

une interaction entre espèces, ou un rôle écologique par lequel une espèce ou un groupe d'espèces (groupe 

fonctionnel) prévient une extinction secondaire ou une mise en danger, maintient un flux ou un pool 

biogéochimique, ou soutient la productivité de l'écosystème (traduction personnelle) 

 

 



 

la rendant davantage disponible aux micro-organismes et aux racines de palétuviers, et 

empêchant son écoulement vers le lagon (Theuerkauff, 2019).  

Nous l’avons vu, il existe de nombreuses mangroves à l’échelle de la planète présentant des 

caractéristiques biotiques et abiotiques différentes en fonction des différents forçages 

environnementaux, mais également en fonction des pressions anthropiques qu’elles 

subissent. Ainsi, les pressions peuvent être très différentes d’une région à l’autre, voire 

d’une mangrove à l’autre. La position d’interface terre-mer occupée par les écosystèmes de 

mangroves en font des réceptacles des rejets d’activités anthropiques telles que 

l’aquaculture, l’agriculture, les pollutions urbaines, le tourismes ou la pollution côtière 

(Alongi, 2002; Lugendo and Kimirei, 2021; Thomas et al., 1996; Xiang et al., 2020). La 

déforestation a également un impact important sur ces écosystèmes avec des causes  

variées : aquaculture, agriculture, développement urbain, coupe pour l’utilisation du bois 

(pharmacopée, charbon, feux)... (Friess et al., 2019). Les taux de déforestation ont été si 

élevés qu’une perte de 35 % des mangroves mondiales aurait eu lieu entre les années 1980 

et 1990, même si des études récentes montrent également que les dynamiques de 

conservation mise en place à l’échelle mondiale depuis des années portent leurs fruits et 

laissent de la place pour une conservation plus “optimiste” (Friess et al., 2020). Le 

périmètre d’étude de cette thèse se situe dans le Canal du Mozambique où l’on trouve de 

nombreux linéaires côtiers de mangroves. On retrouve par exemple à Madagascar 2 % 

(3000 à 4000 km²) de la surface mondiale des mangroves (Giri and Muhlhausen, 2008) sur 

la côte Ouest. Ces mangroves connaissent une déforestation croissante due à l’utilisation 

du bois pour la construction des habitations, la fabrication du charbon ou par leur 

conversion en surfaces agricoles et aquacoles (Scales et al., 2018). Même si l’on garde en 

tête qu’il existe de très nombreuses variations géographiques dans les dynamiques socio-

économiques de ces écosystèmes (Jones et al., 2016), les mangroves jouent un rôle central 

dans les moyens de subsistance des communautés humaines à Madagascar (Scales et al., 

2018). De l’autre côté du Canal, les mangroves du Mozambique forment l’une des plus 

grandes mangroves d’Afrique (3054 km²) juste derrière le Nigeria. Les pêcheries semblent 

représenter une part importante dans l’usage des mangroves : en 2016, les crevettes 

représentaient la 9ème denrée la plus exportée du pays et les mangroves proches 

soutiennent les zones de pêches les plus importantes (Sofala Bank, delta du Zambèze ou 

encore celles de la baie de Maputo) (Macamo, 2018). Les plus récentes estimations de 

déforestation des mangroves ont indiqué une réduction de 27 % des mangroves entre 1972 

et 2002 (Fatoyinbo et al., 2018), dans les zones fortement anthropisées. Les principales 

raisons de ces destructions sont liées à la surexploitation du bois pour le feu, l’extension 

urbaine et le développement des activités côtières (Barbosa et al., 2001; Macamo and Sitoe, 

2017; Taylor et al., 2003). La conversion des mangroves pour la production de sel 



 

représente également une menace pour plusieurs mangroves du Nord du Mozambique, et 

la construction de fermes aquacoles aurait engendré d’importants problèmes d’érosion. Le 

pays est également soumis à de fortes pressions environnementales (cyclones, inondations, 

érosion) qui contribuent également à la dégradation des mangroves. On retrouve les 

mêmes types de pression un peu plus au Nord dans les mangroves de Zanzibar (Tanzanie), 

où en 40 ans (avant 1989), 7 % des mangroves ont été détruites et où la demande de bois 

pour le feu était, en 2002, 100 fois supérieure à celle de 1950 (Bandeira et al., 2009; Taylor 

et al., 2003). Plus récemment, les destructions de mangroves côtières ont été liées aux 

constructions d’habitations et d’espaces touristiques sur la côte, l’industrie du tourisme 

s’était rapidement développée ces 20 dernières années (Mabula et al., 2017). Au Kenya, la 

dégradation et la transformation des mangroves sont liées à la surexploitation du bois de 

palétuviers, la conversion des forêts en terres aquacoles et en marais salants, ainsi qu’à la 

pollution (Abuodha and Kairo, 2001). On pourrait alors penser que les mangroves du 

Canal du Mozambique sont soumises à des pressions de nature similaire, notamment car 

les communautés humaines se reposent beaucoup sur les ressources des mangroves, 

comme nous venons de le voir. Ce n’est pas forcément le cas de Mayotte, notre site d’étude 

principal, où la plupart des familles locales s’appuient sur des activités d’agriculture 

(maraîchage) et où les écosystèmes de mangroves sont moins sollicités (Longépée et al., 

2021). Les activités de pêche sont moins communes et reposent plus sur l’exploitation des 

récifs coralliens, ou sur des combinaisons d’espèces ciblées et de types de pêches précis 

(exemple : pêche du poulpe au djarifa) (Longépée et al., pers. comm.) Avant les années 

2010, les plus grandes destructions de mangroves furent dues aux travaux importants 

d’infrastructures : construction du port de Longoni (destruction totale de la mangrove), du 

terre-plein de M'tsapéré (destruction de 8,5 ha), route nationale d’Ironi Bé qui coupe la 

mangrove en deux, construction de la zone industrielle de Kaweni sur 7,5 ha de mangrove 

(Thongo, 2016) (Figure 5).  



 

Figure 5. Exemples d’évolution de surfaces de mangroves à Mayotte au fil des aménagements urbains 

entre 1950 et 2015 A : Port de Longoni. B : Terre-plein de Mtsapéré. C : Zone industrielle de Kaweni. 

Sources : IGN. Les flèches bleues indiquent les mangroves impactées par les travaux. 

D’après Longépée et al. (2021), l’augmentation des importations ces dernières années 

(nourriture, carburant, matériau de construction) et l’interdiction de coupe de mangrove 

(décret n◦ 98–935 promulgué en 1998 à Mayotte) ont fortement réduit les pressions 

anthropiques sur ces écosystèmes. Cependant, ils sont bel et bien le réceptacle de 

pollutions, notamment domestiques. L’arrière-mangrove (côté terre) est dominée par des 

macro déchets provenant des habitations avoisinantes tandis que le côté mer piège les 

déchets transportés par la mer ou la rivière entre les pneumatophores des palétuviers 

(Longépée et al., 2021). Les mangroves se situant généralement à l’embouchure des cours 

d’eau, elles reçoivent également la pollution véhiculée par les eaux de surface. C’est 

notamment le cas des eaux usées domestiques à Mayotte, qui présentent un problème 

majeur puisqu’en 2016, 85 % des habitations n’étaient pas raccordées à un réseau 

d’assainissement (Capdeville, 2018; Thongo, 2016). C’est ce type d’apport d’origine 

anthropique, revêtant une importance environnementale et sanitaire, que nous avons 

étudié au cours de cette thèse.  



 

Bioremédiation des mangroves mahoraises : le projet “Malamani”  

Afin de mieux comprendre les enjeux de cette thèse, il est important d’évoquer les projets 

et thématiques de recherche dans lesquels elle s’inscrit, même de manière indépendante. 

C’est pourquoi nous présentons ici rapidement l’historique du projet pilote 

d’assainissement in situ associant le SIEAM6 et le laboratoire EcoLab (Toulouse), visant à 

valider le principe d’utilisation de la mangrove du village de Malamani (Mayotte) comme 

un exutoire pour le rejet d’eau usée domestique prétraitée par décantation-digestion. Ce 

projet “Mangrove et Bioremédiation” a donné lieu à deux thèses de doctorat en écologie. 

La première, publiée en 2011 (soit 3 ans après le début du projet) par Mélanie Herteman, 

visait à évaluer les capacités bioremédiatrices7 de la mangrove de Malamani, impactée 

par l’eau usée domestique déversée de manière contrôlée dans le cadre du site pilote. Cécile 

Capdeville (2018) a évalué, sur le même site après 10 ans de rejets contrôlés, les capacités 

de résistance et de résilience de l'écosystème mangrove en réponse à ces apports d'eaux 

usées domestiques. Les quatre compartiments de l’écosystème de mangrove ont été pris en 

compte dans ces études structurales et fonctionnelles du site de Malamani. De manière très 

synthétique, les résultats observés ont révélé une augmentation de la productivité végétale 

dans les parcelles impactées par les eaux usées. Concernant le compartiment faune, les 

crabes de mangrove ont été préférentiellement étudiés du fait de leur rôle important pour 

le fonctionnement de l’écosystème, comme indiqué plus tôt. Les résultats obtenus en 2014 

ont révélé une diminution de la diversité spécifique des crabes présents au niveau des 

parcelles recevant les eaux usées, mais aucun effet sur les densités n’a été observé 

(Capdeville, 2018).  

 

6 Syndicat Intercommunal d’Eau et d’Assainissement de Mayotte 

7 La bioremédiation est définie comme le processus par lequel les déchets organiques sont biologiquement 

dégradés dans des conditions contrôlées à une concentration inoffensive, ou au-dessous des limites de 

concentration établies par la réglementation (Anderson et al., 1997; Mueller et al., 1996; Vidali, 2001) 

https://www.zotero.org/google-docs/?Pd6cis


 

 

Figure 6. Observations réalisées sur la diversité et la distribution des crabes et des terriers da ns les 

zones de contrôle (CA) et les zones impactées (IA) de la mangrove de Malamani en fonction des faciès 

de végétation entre 2012 et 2014, par Capdeville (2018). A : Indice de diversité de Shannon ; B : 

Distribution des espèces de crabes. En bleu et en rouge, Paraleptuca chlorophthalmus et Neosarmatium 

africanum, deux espèces de crabes étudiées au cours de cette thèse. C : Densité de crabes par m² ; D : 

Densité de terriers de crabes par m².  

Ces résultats suggèrent des modifications dans les assemblages des communautés de 

crabes, certaines espèces ayant pu profiter de la disparition ou de la diminution des autres. 

Dans ce contexte, il est apparu intéressant voire crucial de mieux comprendre les effets de 

ces rejets d’eau usée sur les crabes de mangroves, notamment à travers l’étude de leur 

physiologie et de leurs réponses individuelles à l’échelle de l’organisme. Dimitri 

Theuerkauff (2018) (Université de Montpellier, CUFR de Mayotte) a ainsi cherché à 

comprendre les effets des rejets d’eaux usées domestiques sur la physiologie de ces crabes 

de mangrove (Sesarmidae et Ocypodidae) lors de sa thèse, en adoptant une approche 

écophysiologique. Différents marqueurs de stress ont été développés sur trois espèces 

différentes présentes sur le site, différemment impactées in situ à l’échelle des 

communautés. Des réponses spécifiques à l’espèce ont été mises en évidence, notamment 

au niveau du taux métabolique des animaux exposés à l’eau usée pendant de courtes 

périodes se traduisant : 



 

— soit pas une très forte consommation d’O2 chez des espèces disparaissant 

quasiment des zones impactées (Figure 6.B) telles que Tubuca urvillei, Paraleptuca 

chlorophthalmus et Neosarmatium africanum ; 

— soit par une diminution de la consommation d’O2 chez une espèce dont 

l’abondance augmente en zone impactée (Persisesarma guttatum).  

Ces résultats permettent de considérer différentes stratégies physiologiques pour tolérer les 

rejets anthropiques.  

Le présent manuscrit de thèse s’inscrit, en partie, dans la poursuite de ces études sur 

l’impact des eaux usées sur l’écophysiologie des crabes de mangroves tout en étant 

indépendant du projet “Malamani” conduit par Ecolab. Plusieurs missions à Mayotte ont 

été organisées afin de répondre aux objectifs de recherche qui seront présentés dans la 5ème 

partie de cette introduction. 

Le projet MANMAC: Impact des apports nutritifs d’origine anthropique sur le 

fonctionnement des mangroves insulaires. Définitions de suivi du compartiment 

macrofaune 

Les crabes de mangrove étant considérés comme des ingénieurs de l’écosystème, leur étude 

à visée de suivi et de protection des écosystèmes de mangrove en tant qu’espèces 

bioindicatrices (dans le sens défini en première partie de cette introduction, à notre échelle) 

est pertinente. Cette thèse s’inscrit au sein d’un projet de recherche co-financé par le 

Consortium de recherches “Îles Eparses 2017-2020” des TAAF (Terres Australes et 

Antarctiques Françaises) et l’Ambassade de France au Mozambique (91 000€).  

Le projet MANMAC vise à évaluer l’impact de l’apport d’éléments nutritifs (composants 

des eaux usées domestiques) sur le compartiment de la macrofaune benthique des 

écosystèmes de mangroves dans le Canal du Mozambique. Cette problématique est 

abordée selon une échelle temporelle et intégrative à l’aide d’une double méthodologie 

écologique et écophysiologique. Cette approche repose sur : 

1) une évaluation de la diversité des organismes ainsi que des fonctions et de la 

structure trophique associée.  

2) à l’échelle individuelle, il s’agit de comprendre s’il existe une vulnérabilité différente 

des crabes de mangroves face aux apports azotés selon leur localisation et les 

conditions environnementales dans lesquelles ils se sont développés.  

Initialement, les travaux devaient être menés sur trois sites présentant des degrés de 

pressions anthropiques différents, mais la situation politique du Mozambique a restreint 

les écosystèmes étudiés à deux sites. D’une part, l’île d’Europa qui nous offrait 

l’opportunité unique d’observer le fonctionnement d’une mangrove « témoin » très peu 



 

impactée par les activités humaines ; et l’île de Mayotte, avec certaines de ses mangroves 

anthropisées et connaissant des rejets réguliers d'origine anthropique (eaux usées). Outre 

l’amélioration des connaissances fondamentales, il s’agissait également de contribuer à la 

production d’indicateurs de l’anthropisation par enrichissement des mangroves. Ce type 

d’outil est devenu indispensable pour les gestionnaires des espaces littoraux du canal du 

Mozambique et des îles associées. Cette thèse s’inscrit dans l’axe 2 de ce projet qui a été 

clôturé en août 2021 et qui nous a donné l’opportunité unique d’installer un laboratoire 

durant un mois sur l’île quasiment inhabitée d’Europa (Figure 7 et 8). 

Figure 7. Hélitreuillage des caisses de matériel sur la base des TAAF et mise en place du laboratoire 

pour une durée d’un mois (avril 2019) dans le cadre du projet MANMAC (photos : JH Lignot, D 

Theuerkauff, TAAF). 



 

Les deux sites d’étude de la thèse (île de Mayotte et d’Europa) se situent respectivement à 

l’extrémité Nord et Sud du Canal du Mozambique (Figure 8). 

Figure 8. Localisation des deux principaux sites d’études : l’île Europa, et l’île de Mayotte.  

Mayotte et la mangrove de Malamani 

Mayotte est un département français (depuis 2011) situé dans l’archipel des Comores dans 

l’Océan Indien, au Nord du Canal du Mozambique, entre Madagascar et le continent 

africain (Figure 8). Cette île volcanique de 374 km² datant de huit millions d’années est la 

plus vieille de l’archipel des Comores. Elle est en fait constituée de deux îles principales 

(Grande Terre et Petite Terre), et d’une trentaine d’îlots d’origine volcanique ou 

corallienne. L'environnement côtier de Mayotte se caractérise par l’existence d’un vaste 

complexe récifo-lagonaire au sein duquel se développe un littoral diversifié et marqué par 

la présence de nombreuses mangroves (623 ha) (Jeanson, 2009). Le lagon et le récif de 

Mayotte représentent l’une des formations récifales les plus grandes et les plus variées de 

l’océan indien, avec une superficie de près de 1500 km² et environ 270 km² de structures 

récifales. A l’échelle de Mayotte, l’environnement littoral et lagonaire abrite environ 600 

espèces de poissons, 254 espèces de coraux, plus de 530 espèces de mollusques, 270 

espèces d’algues, 5 des 7 espèces mondiales de tortues marines, et 22 espèces de 

mammifères marins, soit plus de 2300 espèces peuplant le littoral et le lagon de Mayotte 

(Dinhut et al., 2008; Rolland and Boullet, 2005; Wickel et al., 2016). 



 

Le climat de l’île est de type tropical humide, fortement influencé par l'environnement 

maritime et par la direction des vents. Les températures moyennes journalières varient en 

fonction des saisons, entre 20 et 30°C, et les précipitations y sont abondantes : on 

enregistre plus de 1500 mm de pluie par an en moyenne. Deux saisons rythment l’année : 

l’une chaude et pluvieuse qui s’étend de novembre à avril, l’autre plus fraîche et sèche entre 

juin et septembre (saison des alizés). Les deux saisons sont séparées par deux intersaisons 

plus brèves d’avril à mai et d’octobre à novembre (Jeanson, 2009). L’ensemble de l’île 

comporte 124 cours d’eau répartis dans 72 bassins versants bien individualisés du fait de la 

taille modeste de l’île et de son relief accidenté. On dénombre 24 rivières pérennes 

rejoignant le lagon, essentiellement dans le nord de l’île (90 % de l’écoulement total). En 

fait, seulement cinq rivières du sud ont un écoulement permanent, cependant associé à un 

débit spécifique très faible (< 2 l.s.km-²) (Jeanson, 2009; Lapègue, 1999). Le cours d’eau de 

la mangrove de Malamani (site d’étude) en fait partie, alimentant une partie de la mangrove 

en eau douce de manière continue.  

En 2017, l’INSEE reportait 256 518 habitants sur l’île, dont la moitié avait moins de 18 

ans, avec une moyenne d’âge de 23 ans8. Mayotte est le département français ayant la plus 

forte croissance démographique et la plus forte densité de population des départements 

hors Ile de France, fait généralement expliqué par la natalité élevée (indice de fécondité de 

5 enfants par femme) et une forte immigration provenant des îles voisines (Comores, 

Madagascar) (INSEE, 2017).  Près de la moitié de la population est de nationalité étrangère, 

dont 95 % est d’origine comorienne : Mayotte fait géographiquement partie de l’Archipel 

des Comores mais a été la seule île de l’Archipel à ne pas proclamer son indépendance en 

1974, puis 1976, avant de devenir le 101ème département français en 2011. Cette explosion 

démographique entraîne un développement urbain important essentiellement sur le littoral 

ainsi qu’une hausse de la consommation d’eau, et donc une augmentation de la quantité 

d’eaux usées produite (Capdeville, 2018). En 2017, quatre logements sur dix étaient en 

décrépitude et 29 % des ménages n'avaient pas l'eau courante (INSEE Mayotte, 2020; 

Longépée et al., 2021). Mayotte est confrontée à des difficultés foncières, économiques et 

environnementales qui ne facilitent pas la mise en place de systèmes d’assainissement 

conventionnels de type station d’épuration (Capdeville, 2018). En 2018, seulement deux 

stations d’épuration classiques étaient en place pour collecter et traiter les eaux usées 

domestiques de l’île. Le taux de raccordement à l'assainissement collectif est très faible, 

comme nous l’avons vu 85 % des habitations ne sont pas raccordées. Seulement 6 % des 

120 mini-stations d’épuration mises en place dans des lotissements sont aux normes et 

fonctionnent correctement (Thongo, 2016). La grande majorité des eaux usées 

 

8 https://www.insee.fr/fr/statistiques/3713016#titre-bloc-14 



 

domestiques s’écoule donc librement dans les rivières et les mangroves, jusqu’à 

déversement dans le lagon sans réel traitement préalable (Capdeville, 2018). 

Figure 9. Représentation des mangroves de Mayotte (en vert), d’après Jeanson (2009). Le rectangle 

rouge représente le site d’étude de Malamani, dans la baie de Bouéni.  

Les mangroves de Mayotte peuvent être regroupées en deux types en fonction de leur 

localisation : (1) les mangroves de fond de baie, installées dans des anses plus ou moins 

profondes où débouchent un ou plusieurs cours d’eau. Ces mangroves sont caractéristiques 

des côtes sud-ouest de l’île (Kani-Kéli, Chiconi, Dembéni, baie de Bouéni où se situe notre 

site d’étude); (2) les mangroves littorales ou de front de mer qui forment une ceinture 

parallèle au rivage, protégée par les récifs coralliens. Ce type se rencontre principalement 

sur la côte nord et nord-ouest de Grande Terre (Tsoundzou, Majicavo ou Miangani) 



 

(Capdeville, 2018; Jeanson, 2009). Les mangroves mahoraises occupent environ 20 % du 

linéaire côtier, avec des surfaces très variables de quelques mètres carrés jusqu’à 200 ha 

pour la mangrove la plus importante (Thongo, 2016). Celle-ci occupe le fond de la baie de 

Bouéni et s’étend sur près de 8 km de côte (Figure 9) : notre site d’étude en fait partie. 

On trouve huit espèces de palétuviers à Mayotte (Jeanson et al., 2019), caractéristiques des 

mangroves de Madagascar et de l’Afrique de l’Est, appartenant à l’aire Indo-Pacifique-

Ouest, la plus riche en termes de diversité de palétuviers. Ces espèces se répartissent selon 

une succession d’étages de végétation correspondant aux différents étages intertidaux.  

La mangrove de notre site d’étude, située dans la baie de Bouéni au niveau du village de 

Malamani, est une mangrove de fond de baie à sol vaseux principalement constituée d’une 

succession de quatre espèces de palétuviers (Herteman, 2010), représentés sur la Figure 10. 

 

Figure 10. Schéma représentant la succession des quatre principales espèces de palétuviers de la 

mangrove de Malamani, d’amont vers l’aval, ainsi que les zones de distributions des deux espèces 

étudiées à Malamani (modifié d’après Theuerkauff, 2018, illustration de P. chlorophthalmus par Justine 

Courboulès).  

C’est dans cette mangrove qu’en 2008 le projet d’assainissement in situ associant le SIEAM 

et le laboratoire EcoLab (Toulouse) a vu le jour (projet “Malamani”). Entre 2008 et 2018, 

les eaux usées domestiques d’un lotissement du village de Malamani (Figure 11) ont été 

collectées et stockées dans une unité de traitement primaire, le décanteur-digesteur. Ces 

eaux usées représentaient une charge journalière de 250 EqH sur la base de 45 g de DBO5.j
-

1 9 et 100 L.j-1. Une fois prétraitées par digestion anaérobie par le décanteur-digesteur, les 

eaux usées passaient par un bassin tampon servant de bassin de stockage, avant d’être 

acheminées par un réseau aérien de tuyaux vers deux parcelles de mangrove de 675 m² 

(Capdeville, 2018; Herteman, 2010). Ces deux parcelles dites “impactées” sont dominées 

soit par des Rhizophora mucronata, soit par des Ceriops tagal (Figure 11 : les parcelles 

 

9 Demande Biologique/Biochimique en Oxygène pour 5 jours. La DBO est la quantité d'oxygène nécessaire 

aux micro-organismes présents dans un milieu pour oxyder (dégrader) les substances organiques contenues 

dans un échantillon d'eau maintenu à 20° C et dans l'obscurité, pendant 5 jours (www.services.eaufrance.fr). 



 

impactées apparaissent en vert plus foncé, signe d’une plus forte productivité végétale avec 

l’augmentation des apports azotés. La parcelle foncée la plus au Nord correspond à la zone 

de trop-plein). L’eau usée était alors déversée par aspersion lente (tuyaux percés) pendant 

une heure avant la marée basse, une marée basse sur deux afin d’éviter un ennoiement trop 

important des terriers de crabes (Capdeville, 2018). Les deux parcelles recevaient donc 10 

m3 d’eau usée prétraitées par 24 heures. Deux parcelles situées à 15 mètres de chaque 

parcelle impactée ont été délimitées et utilisées comme parcelles témoins, et en septembre 

2015 les parcelles impactées ont été modifiées afin d’étudier la résilience de la mangrove 

(Capdeville et al., 2019) : elles ne sont pas représentées sur la figure ci-dessous.  

 

Figure 11. Représentation du dispositif expérimental de distribution des eaux usées domestiques 

prétraitées dans les faciès de mangrove C. tagal et R. mucronata mis en place par Ecolab (2008-2018). Les 

lignes grises représentent les tuyaux transportant l’eau usée vers la mangrove. Les rectangles gris 

représentent les parcelles impactées à partir de 2008 (Imp.), les verts représentent les parcelles témoins 

(Tém). Les flèches jaunes représentent le sens d’écoulement depuis le village vers les parcelles. A : 

décanteur-digesteur permettant un premier traitement des eaux usées domestiques (crédit : J. Roques). 

B : Vue du cours d’eau de Malamani depuis l’arrière-mangrove. C : dispositif de rejet traversant le faciès 

à C. tagal. D : cours d’eau de Malamani vu depuis la mangrove à marée basse, le long duquel se trouve 

le site d’étude pour les chapitres 2 et 3 (crédit : JH. Lignot). E : dispositif de rejet traversant le faciès à 

R. mucronata (crédit : F. Fromard). Les parcelles correspondant à l’étude de la résilience (Capdeville et 

al., 2019) ne sont pas représentées. D’après Capdeville (2018), Herteman (2010) et Theuerkauff (2019). 

Au sud de la mangrove de Malamani coule un cours d’eau permanent au débit faible, 

traversant le village. Ce petit exutoire génère un apport d’eau douce quasi continu (voir 

Figure 11B, 11D), et draine ainsi potentiellement des contaminants domestiques 

provenant du village comme les eaux de lessive, de vaisselle, ou issues du métabolisme 

humain et des eaux de ruissellement issues du lessivage des parkings, voies de circulation, 

toitures, terrasses, zones agricoles qui se chargent de résidus ou de contaminants. Ce cours 



 

d’eau traverse les différents étages de la mangrove de Malamani sous une canopée ouverte 

sur environ 260 mètres avant d’être recouvert par les Rhizophora mucronata. 

L’île d’Europa et le site d’étude 

L’île Europa est une petite île tropicale (27 km²) de l’océan Indien, isolée dans la partie sud 

du Canal du Mozambique, à 300 km de Madagascar et 500 km du Mozambique (Boullet, 

2014) (Figure 8), d’origine certainement volcanique et entourée d’une couronne 

corallienne quasiment circulaire. On trouve en son centre une vaste dépression soumise 

aux marées, quasiment vide à marée basse et constituée d’un lagon frangé de mangroves, 

et plus en arrière de sansouires et de steppes graminées inondées seulement lors des 

grandes marées (Boullet, 2014). Le climat de l’île est sec (type semi-aride) avec une 

pluviosité moyenne annuelle de 540 mm/an et une température moyenne annuelle de 

21,4°C. On retrouve, comme à Mayotte, un régime d’alizés de sud-est mais avec une longue 

période de sécheresse de 7 mois où la pluviosité mensuelle est inférieure à 30 mm (Délépine 

et al., 1977). La saison des pluies s’étend de novembre à mai et consiste principalement en 

épisodes violents, orageux ou cycloniques. Europa est un territoire français depuis 1896 

qui fait partie, avec d’autres îles coralliennes de l’ouest de l’océan indien (Juan de Nova, 

Bassas da India, Glorieuses, Tromelin), des Îles Eparses sous administration des Terres 

australes et antarctiques françaises. La colonisation humaine de l’île au cours du XIXè et 

début du XXème siècle a été limitée en raison des contraintes climatiques, maritimes et 

biologiques, et probablement à cause du manque d’eau douce. L’occupation plus stable de 

l’île est récente (1950-1970) et principalement liée aux activités météorologiques, militaires 

et scientifiques (Caceres, 2003).  

L’île est également sous protection environnementale depuis 1975 mais n’a toujours pas 

obtenu le statut de réserve naturelle nationale, en réflexion depuis 2002. Depuis 2011, 

Europa est cependant un site Ramsar du fait de l’intérêt de ses zones humides. 

L’occupation humaine uniquement temporaire fait qu’Europa peut être considérée comme 

un écosystème pristine, connaissant peu de pressions anthropiques. Les écosystèmes de 

l’île peuvent être considérés comme "témoins" pouvant être étudiés comme points de 

comparaisons lorsque l’on s’intéresse à l’état de santé des écosystèmes et des organismes. 

A Europa, le système de mangroves lagonaires coralliennes occupe principalement les 

marges orientales et méridionales du grand lagon et s’étend sur 700 hectares, soit près de 

25 % de la surface totale de l’île. On y retrouve quatre espèces de palétuviers, à large 

répartition indo-pacifique, se développant sur des matériaux coralliens en suivant une 

répartition typique des variations écologiques du domaine mangrovien : Avicennia marina 

en haut de mangrove, Bruguiera gymnorhiza, Ceriops tagal puis Rhizophora mucronata en bordure 

de lagon (Boullet, 2008). Les mangroves basses, à caractère arbustif constituent l’essentiel 

des mangroves du lagon et sont difficilement pénétrables du fait des racines entrelacées et 



 

de la densité des troncs (Figure 12) : ces mangroves forment les premières ceintures qui 

bordent les chenaux et les digitations du lagon central. Elles se développent sur des boues 

coralliennes à texture sablo-limoneuse à limono-argileuse issues du démantèlement du récif 

corallien, donnant cette couleur très claire aux sédiments.  Nos deux sites d’étude se situent 

en bordure de lagon et le long de chenaux, dans des mangroves accessibles à pied et en 

kayak, à dominante de Rhizophora mucronata et Ceriops tagal à canopée ouverte ou semi-

ouverte régulièrement inondées, comme pour le site d’étude de Malamani à Mayotte.  

 

Figure 12. Illustrations des différents faciès de mangrove rencontrés lors de la mission d’avril 2019 

(liste non exhaustive). Les typologies utilisées sont reprises de l’article de Vincent Boullet (2008) A : 

Tanne à Avicennia marina développé sur karst récifal plus ou moins nappé de boues coralliennes. B : 

Manteau mangrovien perhalin à Avicennia marina, en situation pionnière de fortes contraintes 

écologiques (sécheresse, très forte salinité). C : Mangrove pionnière de bas niveau topographique à 

Rhizophora mucronata, longuement inondée et développée en frange le long des chenaux de marée. D : 

mangrove à caractère arbustif en contact avec le massif dunaire située sur les bancs de sables plus élevés 

(Bruguiera gymnorhiza, Ceriops tagal). E : Mangrove éparses de jeunes R. mucronata le long des chenaux de 

marée. F : manteau mangrovien de niveau moyen à Rhizophora mucronata et Ceriops tagal : mangrove 

arbustive post-pionnière. Type de mangrove le plus répandu dans le lagon. G, H : Ceriops tagal et Avicennia 

marina épars en limite de lagon. I : vase corallienne en bordure de lagon constituant l’habitat de G. 

tetragonon, en bordure de mangrove (R. mucronata, Ceriops tagal). Clichés : JH. Lignot, L. Mégevand.  



 

Au cours de cette thèse, trois espèces de crabes de mangrove ont été étudiées. Le chapitre 

1 se concentrera sur les réponses physiologiques de Neosarmatium africanum, un Sesarmidae, 

face à l’exposition aux eaux usées domestiques et à l’ammonium. Dans le chapitre 2, nous 

présenterons les résultats obtenus concernant les réponses physiologiques et 

comportementales à court terme (exposition à l’eau usée domestique et à l’ammonium) de 

Paraleptuca chlorophthalmus, un Ocypodidae présent à Malamani et dont les effectifs ont 

diminué dans les parcelles impactées (Capdeville et al., 2018). Dans le chapitre 3, seront 

présentés les résultats concernant l’étude de la vulnérabilité potentielle de deux espèces 

connaissant des niveaux opposés de pressions anthropiques : Gelasimus tetragonon sur l’île 

« pristine » Europa et, Paraleptuca chlorophthalmus sur l’île de Mayotte (animaux issus site de 

Malamani). La figure 13 ci-dessous présente les trois espèces ainsi que le type d’habitat 

dans lequel elles sont rencontrées.  

Figure 13. Habitats, terriers et portraits des trois espèces de crabes étudiées. A : Neosarmatium africanum 

occupe les étages hauts de la mangrove, dans les faciès à Avicennia marina et Ceriops tagal de la mangrove 

de Malamani. B : Paraleptuca chlorophthalmus est une espèce occupant souvent les bordures de cours d’eau, 

comme c’est le cas à Malamani entre les faciès à canopée ouverte de Ceriops tagal et Rhizophora mucronata. 

C : Gelasimus tetragonon occupe les bordures des chenaux de marée dans la mangrove d’Europa, dans les 

faciès à C. tagal et R. Mucronata sous canopée ouverte.  

Neosarmatium africanum (Figure 13.A) appartient à la famille des Sesarmidae, dont 7 

espèces sont présentes à Malamani. Il est à noter que l’espèce étudiée dans la thèse de 

Dimitri Theuerkauff est indiquée comme étant Neosarmatium meinerti, mais le séquençage 

des échantillons des individus étudiés réalisé à la fin de sa thèse a confirmé qu’ils 

appartenaient bien à Neosarmatium africanum (Theuerkauff et Ragioneri, pers.comm.). C’est 

une espèce de crabe terrestre semi-aquatique qui occupe la frange en haut de mangrove, 

inondée seulement lors des marées hautes, dans les faciès fréquemment dominés par 

Avicennia marina et Ceriops tagal (Hartnoll, 1975; Macnae, 1969), comme c’est le cas dans 

notre site d’étude de Malamani. Les Sesarmidae y sont largement dominants dans le faciès 



 

à C. tagal, avec une moyenne de 60,2 ± 4,2 % dans les zones non impactées étudiées par 

Capdeville (2018). Les densités de N. africanum peuvent atteindre vingt individus par m². 

D’après Ragionieri et al. (2012), son aire de répartition s’étend de la moitié Sud de la 

Somalie jusqu’à Natal (Afrique du Sud), en passant par la côte Nord-Ouest de Madagascar 

et Mayotte (Figure 14). Il est probable que l’espèce soit présente plus au Sud de 

Madagascar mais les données sont pour l’instant manquantes.  

 

Figure 14. Aire théorique de répartition (en rouge) de Neosarmatium africanum, espèce étudiée dans le 

chapitre 1. L’espèce est potentiellement présente sur les côtes plus au Sud de Madagascar. D’après 

(Ragionieri et al., 2012).  

Paraleptuca chlorophthalmus, appartient, lui, à la famille des Ocypodidae et fait partie 

des crabes violonistes (Figure 13.B), ayant une aire de répartition limitée à la province 

d’Afrique de l’Est du domaine du pacifique indo-occidental, dont il est considéré comme 

endémique, selon la typologie proposée par Rosenberg (2020) (Figure 15.A). Cette espèce 

occupe généralement les bancs vaseux près des niveaux de marée haute, ou les zones basses 

à proximité des estuaires, souvent à proximité de cours d’eau (Crane, 1975). C’est le cas à 

Malamani ou dans les autres mangroves de Mayotte : on la retrouve systématiquement sur 

les berges des cours d’eau, sous des canopées relativement ouvertes, avec d’autres espèces 

de crabes violonistes telles que Tubuca urvillei.  Les représentants de l’espèce P. 

chlorophthalmus ont été décrits comme « léthargiques » par Crane (1975), et ce trait a été 

confirmé par Weis and Weis (2004), indiquant qu’ils passaient la majorité de leurs temps à 

se nourrir, tandis que d’autres espèces de violonistes occupent plus de temps à l’exploration 



 

de l’habitat, la construction ou l’entretien des terriers, ou encore la défense du territoire et 

la recherche de partenaires en plus de se nourrir. 

Figure 15. Aires de répartition des deux espèces de crabes violonistes étudiées dans les chapitres 2 et 

3. A : P. chlorophthalmus, principalement distribué sur les côtes d’Afrique de l’Est. B : G. tetragonon, 

possédant une aire de répartition très étendue. Cartographie générée d’après site www.fiddlercrab.info 

(Rosenberg, 2020, 2014). 

Gelasimus tetragonon, étudié dans le troisième chapitre (Figure 13.C), fait également 

partie des crabes violonistes. Cette espèce occupe plutôt les parties aval de mangrove, à 

proximité de la mer. A Europa, on la retrouve le long des chenaux de marée, où des 

centaines de terriers et de crabes sont observables sur les bancs de sable vaseux corallien, 

dans des faciès à canopée ouverte. G. tetragonon est considéré comme une espèce très 

intéressante car c’est le crabe violoniste possédant la plus grande amplitude longitudinale 

en termes de répartition (quasiment 193°, occupant les sous-régions de l’océan Indien et 

du Pacifique occidental) (Figure 15.B). Parmi les espèces de crabes violonistes possédant 

des aires de répartition exceptionnellement grandes (« long-ranging species »), plusieurs ont 

finalement été fractionnées en espèces distinctes au fil des révisions taxonomiques. Seule 



 

l’espèce G. tetragonon reste inchangée sur l’ensemble de l’aire de répartition, où les analyses 

révèlent peu de divergence entre des lieux géographiques pourtant éloignés (Madagascar, 

Taïwan, Polynésie française) (Rosenberg, 2020; Shih et al., 2016). Cette espèce est 

considérée comme insulaire, et les raisons de sa cohésion génétique (contrairement aux 

autres espèces vivant sur les mêmes îles) au vu d’une aire de répartition aussi grande 

demeurent encore inconnues. Comme le flux génétique chez les crabes violonistes est 

essentiellement mené par la dispersion larvaire, Rosenberg (2020) évoque un aspect 

inhabituel du cycle biologique (développement larvaire inhabituellement long ?), du 

comportement (déplacement vertical dans des zones plus profondes, à plus forts 

courants ?), ou de la morphologie pour en expliquer la cause. Cependant, l’hypothèse d’un 

artefact n’est pas exclue et des analyses génétiques plus larges sont encore nécessaires dans 

l’hypothèse de révéler des espèces cryptiques avec une plus grande divergence génétique 

que celle actuellement rapportée.  

Ces trois espèces font partie des crabes de mangrove creusant des terriers pouvant être 

considérés comme des ingénieurs de l’écosystème bien que leurs rôles soient différents : 

les Sesarmidae comme N. africanum, en consommant les propagules et les feuilles des 

palétuviers, recyclent la matière organique et régulent la régénération des palétuviers tandis 

que les Ocypodidae comme P. chlorophthalmus et G. tetragonon, régulent les populations de 

microorganismes en consommant le biofilm. Leur activité bioturbatrice est également 

différenciée du fait de la taille et de la complexité des terriers qui varient entre les espèces 

(Theuerkauff, 2019 et Figure 4). Les crabes bioturbateurs vont répartir leur temps entre 

l’alimentation, la reproduction et l’entretien du terrier (Nordhaus et al., 2009) et utiliser 

leurs terriers lorsqu’ils sont menacés ou lors des phases de reproduction (Berti et al., 2008; 

Cannicci et al., 1999; Crane, 1975; Hemmi, 2005). Il est important de noter qu’il existe une 

grande variété de comportements liés aux terriers et à la territorialité des crabes de 

mangroves qui sont très souvent espèce-spécifiques (Nobbs and Blamires, 2017). 

Après avoir présenté les espèces étudiées et leurs aires de répartition, nous abordons dans 

la partie suivante des éléments de physiologie concernant les trois espèces étudiées, qui 

sont importants pour la bonne compréhension des problématiques et enjeux de la thèse.  

L’ensemble des processus biochimiques et physiologiques impliqués dans le cycle vital des 

organismes dépend étroitement du métabolisme énergétique (Dedourge et al., 2008). Chez 

les organismes hétérotrophes, l’obtention de l’énergie est conditionnée par la prise de 

nourriture et la dégradation de celle-ci afin de libérer l’énergie qu’elle contient 

(assimilation). Une fois la nourriture ingérée, les aliments sont soumis notamment à l’action 

d’enzymes, par le processus de digestion représentant l’ensemble des processus par lesquels 

les aliments bruts (glucides, protéines, lipides) sont transformés en de plus petites 



 

molécules assimilables, les nutriments (Dedourge et al., 2008). Ces molécules sont ingérées 

ou synthétisées et certaines peuvent être oxydées afin de produire l’adénosine triphosphate 

(ATP). Les réserves de lipides, glucides et protéines jouent un rôle important dans le 

maintien de la balance énergétique, en particulier lors des périodes de réduction d’ATP ou 

lors d’augmentations de la demande en ATP (Jimenez and Kinsey, 2015). Chez les 

crustacés, le glucose est stocké sous forme de glycogène et la majorité des réserves se trouve 

dans l’hépatopancréas et les muscles (Buckup et al., 2008; Oliveira et al., 2003; Vinagre and 

Silva, 1992). Lorsque le taux de glucose dans l’hémolymphe est faible, le glycogène stocké 

dans les tissus est dégradé en glucose et mobilisé dans l’hémolymphe. A l’inverse, lorsque 

les niveaux de glucose sont élevés, la synthèse du glycogène s’effectue via la 

néoglucogénèse (Santos and Keller, 1993). Les glucides sont généralement absorbés par les 

cellules après avoir été préalablement digérés en oses10.  

Brièvement, en condition aérobie, le glucose est totalement oxydé en CO2 via la glycolyse 

et le cycle de l’acide citrique (ou cycle de Krebs), et l’ATP est produit par phosphorylation 

oxydative à travers la chaîne respiratoire (Jimenez and Kinsey, 2015) (Figure 16). Les 

mitochondries jouent un rôle clé dans ces processus : ce sont des organiques considérés 

comme le moteur de la cellule, car ils permettent la production d’énergie chimique sous 

forme d’ATP (Osellame et al., 2012; Pigneret, 2018). Lors du cycle de Krebs, une 

succession de dix réactions enzymatiques permet la formation de CO2 et d’H2O2, de GTP 

(isoforme de l’ATP) et d’intermédiaires énergétiques (comme le NADH et le FADH2) qui 

seront par la suite utilisés par la chaîne respiratoire (Pigneret, 2018) (Figure 16). Certaines 

de ces réactions, catalysées par des enzymes spécifiques (citrate synthase, isocitrate 

déshydrogénase et alpha-cétoglutarate déshydrogénase), sont irréversibles et constituent 

les points de contrôle des flux globaux du cycle de Krebs. Au cours de cette thèse, l’activité 

enzymatique de la citrate synthase sera mesurée dans les branchies et les muscles de P. 

chlorophthalmus. Cette enzyme intervient à la première étape du cycle de Krebs, où elle 

catalyse une réaction irréversible qui engage la voie métabolique : la condensation du résidu 

acétyle de l’acétyl-CoA sur l’oxaloacétate pour former du citrate en libérant la coenzyme A 

(Wiegand and Remington, 1986). Elle est couramment utilisée comme un biomarqueur 

d’efficacité mitochondriale, témoin du métabolisme aérobie. 

 

10 Ose, ou monosaccharide est un monomère de glucide.  



 

 

Figure 16. Aperçu du métabolisme énergétique chez les crustacés. Les formes de stockage des 

principales molécules énergétiques sont en gras, les voies métaboliques associées sont en italique et les 

principaux métabolites sont également représentés. Les voies associées à la production d’ATP sont 

désignées par des lignes pleines. Ces voies comprennent la glycolyse et l’oxydation des acides gras qui 

oxydent toutes deux partiellement les substrats carbonés et introduisent l’acétyl-CoA dans le cycle de 

Krebs, où les groupements acétyles sont entièrement oxydés en CO2. Ces voies permettent la 

production directe d’ATP ainsi que d’électrons (e-) qui sont transportés vers le système de transport 

d’électrons par le NADH (nicotinamide adénine dinucléotide) et le FADH2 (flavine adénine 

dinucléotide). Le transport d’électrons dans la mitochondrie conduit à une force motrice protonique, 

qui est utilisée pour produire de l’ATP à travers l’ATP-synthase. Les lignes en pointillé indiquent les 

voies de biosynthèse, ainsi que d’autres voies pouvant interconvertir les molécules chez les crustacés. 

Les acides aminés sont oxydés pour produire de l’ATP en étant convertis en un intermédiaire de la 

glycolyse ou du cycle de Krebs. En plus de ces voies, la réaction de l’arginine kinase peut fournir de 

l’ATP en transférant un phosphate de l’arginine phosphate à l’ADP. D’après Jimenez and Kinsey (2015) 



 

Lors de certains changements environnementaux [milieux devenant pauvres en oxygène 

par exemple (Hervant et al., 1996, 1995)] ou d’un dysfonctionnement du métabolisme 

aérobie lié à un stress chimique (Lauer et al., 2012), la production d’énergie (ATP) par les 

voies aérobies peut fortement diminuer, voire s’arrêter. Dans certains cas, les organismes 

aérobies peuvent utiliser totalement ou partiellement les voies anaérobies pour compenser 

ce déficit de production d’énergie, et ainsi maintenir l’homéostasie des processus 

physiologiques (Pigneret, 2018). La glycolyse anaérobie (ou fermentation lactique) permet 

de produire 2 ATP et 2 molécules de pyruvate qui pourront ensuite être transformées en 

lactate via le lactate déshydrogénase. En conditions anaérobies, le lactate représente 

l’unique produit terminal métabolique de la glycolyse anaérobie, tout comme chez les 

vertébrés. L’activité de cette enzyme sera également mesurée dans les branchies et le muscle 

de P. chlorophthalmus, comme marqueur potentiel de passage à un métabolisme anaérobie. 

Le lactate peut aussi s’accumuler lorsque la demande en ATP dépasse les réserves 

disponibles du métabolisme oxydatif parce qu’un effort intense entraîne une hausse des 

besoins (Jimenez and Kinsey, 2015). 

L’oxygène peut se révéler toxique lors de sa transformation en espèces radicalaires très 

réactives : les espèces réactives de l’oxygène (EROs, ROS pour ‘Reactive Oxygen 

Species’ en Anglais). Ces composés sont formés par voie endogène en petite quantité (2 à 

5 %) au cours de la respiration cellulaire qui met en jeu un transfert d’électrons, et peuvent 

également être générés à la suite d’un stress oxydant ou au cours de toute réaction mettant 

en jeu un transfert d’électrons (Cossu-Leguille, 1996; Dawson et al., 1993). Les ERO’s 

portent un nombre impair d’électrons sur leur couche périphérique (Sies, 1997; 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 réduire d’autres espèces chimiques afin 

de stabiliser leur orbite externe (Theuerkauff, 2019). Tous les organismes vivants les 

produisent via le métabolisme aérobie à différents niveaux, principalement les 

mitochondries et le réticulum endoplasmique contenant les cytochromes P-450 (Lesser, 

2006).  

Les trois principaux mécanismes d’action antioxydante développés par les organismes 

vivants aérobies consistent à (1) éliminer les espèces réactives et les catalyseurs de leur 

formation, (2) induire les systèmes antioxydants, et (3) augmenter l’activité des systèmes de 

réparation et d’élimination des molécules endommagées (Cossu-Leguille, 1996). 

En condition normale, les EROs produites sont détoxifiées en H2O par des systèmes de 

défenses (molécules et 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 

(Theuerkauff, 2019) (Figure 17). 

Au cours de cette thèse, nous avons plus spécifiquement étudié les activités enzymatiques 

de la SOD, la CAT et de la GST (glutathion S-transférase) : 

— Les 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 oxygène et en peroxyde 

d’hydrogène (H2O2) selon la réaction suivante :  

2 O2
·- + 2H+ → O2 + H2O2 

 

— La CAT est une enzyme homotétramère constituée de quatre 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  

 

— Les GST forment un groupe d’isoenzymes qui interviennent dans la 

biotransformation des xénobiotiques en conjuguant le glutathion réduit (GSH) 

permettant d’éliminer le composé. Elles catalysent des réactions de conjugaison 

pour former un thio-esther entre un glutathion tripeptide endogène et un 

xénobiotique (Jancova et al., 2010). 

 

Le stress oxydatif (ou stress oxydant) a été défini par Sies (1997) comme « un déséquilibre 

entre les systèmes prooxydants et antioxydants en faveur des premiers, et source d’effets 

toxiques potentiels », comme par exemple lors de l’exposition à certains contaminants. 

Ainsi, la production d’EROs est connue pour augmenter lorsque les organismes subissent 

un stress environnemental ou lié à des apports de contaminants. Une forte concentration 

d’EROs induit un stress oxydatif causant des dommages à des molécules comme les 

protéines, l’ADN ou les lipides. (Foucreau, 2015; Monaghan et al., 2009). Les CAT, SOD 

et GST vont intervenir dans les processus anti-oxydants en contribuant à l’élimination des 

radicaux libres. Leur dosage est donc utilisé afin de détecter si les organismes sont exposés 

à des contaminants chimiques, ou identifier quels sont les effets de ces contaminants sur 

les défenses antioxydantes des organismes. Chez les invertébrés aquatiques, le lieu 

privilégié de la métabolisation des xénobiotiques est l’hépatopancréas, alors que chez les 

vertébrés, ces réactions se déroulent principalement dans le foie (Poisson et al., 2011). 

 

 



 

 Figure 17. Action des enzymes anti-oxydantes dans la lutte contre les espèces radicalaires. Le 1-chloro-

2,4-dinitrobenzène (CDNB) est un radical organique issu ou précurseur de l’activité des ERO’s (Espèces 

Réactives de l’Oxygène). ROOH : péroxyde organique, ROH : un alcool, GSH : glutathion réduit, 

GSSG : glutathion oxydé (disulfure de glutathion), e : électron, H+ : proton, H2O2 : peroxyde 

d’hydrogène, OH. : radical hydroxyl (radical libre le plus réactif), O2
- : radical superoxyde, GST : 

glutathion S-transférase, SOD : superoxyde dismutase, GPx : Glutathion peroxydase, SeGPx : 

Glutathion peroxydase sélénium dépendante, GRd : Glutathion réductase, G6PD : glutathion-6-

phosphate déshydrogénase (D’après Cossu-Leguille, (1996) modifié par Poisson et al., (2011) (GIP 

Seine-aval). 

Les habitats intertidaux des crabes étudiés ont conduit ces animaux à développer des 

adaptations pour vivre en milieu à la fois terrestre et aquatique, les terriers étant inondés 

jusqu’à deux fois par jour au gré du balancement des marées et de leur amplitude. Ce sont 

des organismes aérobies qui ont donc besoin d’un accès à l’oxygène et doivent le 

transporter du milieu extérieur vers les cellules, tout en évacuant le dioxyde de carbone 

produit. Ces flux interviennent toujours en sens opposé par diffusion des gaz selon leurs 

gradients de pression partielle successifs chez les organismes des plus simples 

(unicellulaires) aux plus complexes (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/ou les poumons 

(Theuerkauff, 2019). L’efficacité de ces échanges dépend de plusieurs facteurs tels que la 

nature et l’épaisseur de l’épithélium, le débit d’eau (et/ou 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 (hémolymphe dans notre cas). Il a été démontré depuis de nombreuses 

années qu’il existe chez les animaux aquatiques, marins ou d’eau douce, crustacés, poissons 

ou mollusques, une stratégie adaptative visant à maintenir les pressions partielles d’O2 dans 

le sang artériel à des valeurs de 1 à 3 kPa dans des conditions hypoxiques, normoxiques, 

voire hyperoxiques.  



 

Afin de maintenir cette pression partielle en O2 dans leurs fluides en cas de diminution de 

la concentration externe, ou en cas d’augmentation de la consommation des cellules 

(pouvant être due à un stress par exemple), les animaux peuvent augmenter la ventilation 

de leurs organes respiratoires. Des chémorécepteurs sensibles à l’oxygène ont ainsi été mis 

en évidence, y compris chez les crustacés. Ainsi, la tolérance de certains organismes à des 

stress peut être évaluée à l’échelle de l’organisme en mesurant des marqueurs énergétiques 

(Collier et al., 2017): une partie des marqueurs développés dans cette thèse en fera partie.  

Nous allons d’abord nous focaliser sur les branchies, qui sont les principaux organes 

respiratoires des crabes intertidaux et qui ont développé des adaptations morphologiques 

et fonctionnelles particulières afin de permettre la survie en milieu intertidal. Chez les 

crustacés, les différents types de branchies (leur permettant, au départ, de respirer dans 

l'eau) sont classés selon leur degré d’amplification de surface et leur structure (Charmantier 

et al., 2009; Freire et al., 2008). Chez les crabes de mangroves et les crustacés brachyoures 

en général, on parle de phyllobranchies : lamelles plates, larges comme des feuilles et 

disposées en deux rangées, dont le nombre peut varier en fonction de l’espèce et du mode 

de vie. En fonction de leur positionnement, on trouvera les podobranchies (attachées aux 

coxopodites), les arthrobranchies (attachées à la membrane articulaire qui relie les 

appendices au thorax) et les pleurobranchies (attachées au pleurite, la paroi latérale du 

thorax).  

Les caractéristiques particulières du milieu intertidal de mangrove, où les crabes vivent 

alternativement dans l’air ou dans l’eau et connaissent des épisodes anoxiques et des 

variations de température importantes, ont conduit la plupart des espèces à évoluer vers 

une respiration bimodale ayant nécessité, notamment, des adaptations morpho et 

physiologiques.  

Les animaux possédant une respiration bimodale ont la capacité de réaliser des échanges 

d’oxygène et de dioxyde de carbone à la fois dans l’air et dans l’eau. La respiration aérienne 

chez les organismes aquatiques semble provenir d’une évolution liée à des facteurs 

abiotiques de certains habitats aquatiques contraignants : conditions hypoxiques, forte 

concentration de dioxyde de carbone ou d’ammonium, températures élevées, mais aussi à 

des facteurs biotiques : compétition, prédation pouvant avoir amené les animaux à 

exploiter le milieu aérien (Fusi et al., 2016; Sayer and Davenport, 1991). Ces stratégies 

évolutives qui semblent donc fortement liées aux conditions des milieux de vie, se sont 

développées de manière indépendante entre les espèces : tous les organismes à respiration 

bimodale ne descendent pas du même ancêtre commun. Certains respirent toujours avec 

des branchies, d’autres disposent de poumons développés et vascularisés. Certains vivent 

les premiers stades de développement dans l’eau avant de vivre exclusivement dans l’air, 

tandis que d’autres passent leur vie entière en circulant dans les deux milieux (Maina, 1998; 

Morris, 2002). Une grande variété d’invertébrés aquatiques possède une respiration 



 

bimodale avec différents types d’adaptations qui sont souvent considérés comme un 

tremplin dans la transition évolutive du milieu aquatique vers le milieu terrestre (Dejours, 

1994; Fusi et al., 2016; Minelli and Fusco, 2013).  

Figure 18. A : Flux d’eau entrant dans les cavités branchiales des crabes. L’eau passe entre les pattes 

locomotrices et pénètrent dans la cavité branchiale. Le mouvement d’eau est lié à la dépression 

occasionnée par le mouvement de pièces spécialisées (scaphognathites) en avant de la cavité branchiale 

faisant ainsi sortir l’eau vers l’avant de l’animal. Dans la cavité branchiale, les branchies antérieures et 

postérieures et les poumons pleuriaux sont représentés sur le deuxième schémas de crabe en vue dorsale. 

Au niveau des lamelles branchiales, l’épithélium délimitant la lacune hémolymphatique peut être fin 

(rôle respiratoire) ou plus épaissi (rôle dans l’osmorégulation). Cette différentiation fonctionnelle 

antéro-postérieure est également visible au sein même des branchies postérieures puisque les lamelles 

peuvent posséder un épithélium épais proche du raphé et plus fins en périphérie (visible avec le 

marquage de l’ATPase Na+/K+ le long de l’épithélium des lamelles branchiales (B). 

Chez les crustacés, ce sont les branchies et les branchiostégites11 (Figure 18 et 21) qui 

assurent majoritairement les échanges gazeux, bien que l’on trouve parfois d’autres organes 

respiratoires non branchiaux (développement de poumons par exemple) (Figures 18, 19 

et 20). Il existe généralement une séparation entre l’absorption d’oxygène et l’excrétion du 

dioxyde de carbone, au niveau du milieu (air ou eau) et de la surface respiratoire à travers 

laquelle ces gaz sont échangés. L’oxygène sera préférentiellement absorbé dans l’air à partir 

du branchiostégite, et le CO2 sera excrété dans l’eau à travers les branchies (Henry, 1994). 

Ces mécanismes impliquent donc une dépendance, au moins partielle, au milieu aquatique 

pour les échanges gazeux, même chez les crustacés semblant montrer un haut degré de 

terrestrialisation (Henry, 1994). Ainsi, lors de leurs explorations aériennes, les crustacés à 

respiration bimodale conservent de l’eau dans leur cavité branchiale, qui recouvre les 

 

11 Chez les crustacés, désigne la partie latérale de la carapace thoracique qui délimite la paroi extérieure de la 

cavité branchiale, et qui abrite et protège les branchies  



 

branchies en permettant aux échanges gazeux de se réaliser. Le cas des crustacés vivant en 

milieu intertidal, comme nos trois espèces de crabes étudiées dans cette thèse, est 

intéressant. En effet, il existe une distinction entre la respiration dans l’air dite facultative 

et la “vraie” respiration bimodale.  

Certains crustacés purement aquatiques peuvent se trouver amenés à respirer dans l’air de 

manière ponctuelle suite à des contraintes environnementales telles que des conditions 

hypoxiques ou une hausse importante de la température (Henry, 1994; Taylor et al., 1973). 

Cette respiration facultative dans l’air permet aux crustacés aquatiques de survivre à de 

relativement courtes périodes d’exposition à l’air, mais il n’existe pas forcément de preuve 

de leur adaptation terrestre leur conférant la possibilité de coloniser ce milieu. Il s’agit 

plutôt d’un état physiologique de stress temporaire provoqué par des conditions extrêmes 

(Henry, 1994). On a souvent constaté lors d’expositions à l’air à court ou long terme chez 

des animaux aquatiques, un effondrement des lamelles branchiales qui se collent entre elles, 

une diminution de la tensions artérielle d’O2, une augmentation de la tension en CO2 ainsi 

que l’acidification de l’hémolymphe, et dans certains cas, on trouve également une 

augmentation des taux d’acide lactique (Burger, 2006; DeFur et al., 1988; deFur and 

McMahon, 1984; Depledge, 1984; Hawkins and Jones, 1982; Innes and Taylor, 1986; 

Taylor and Butler, 1978; Taylor and Wheatly, 1981). 

Les crabes possédant une “vraie” respiration bimodale développent des adaptations tant 

morphologiques que physiologiques leur permettant plus qu’une tolérance à court terme 

au milieu aérien. Brièvement, ces modifications morphologiques se regroupent en trois 

catégories :  

1) La réduction de la surface branchiale (compromis physiologique entre les échanges 

gazeux et la régulation des ions permettant de limiter la perte d’eau et 

l’effondrement des lamelles),  

2) L’augmentation du volume de la cavité branchiale et de la surface des 

branchiostégites,  

3) La diminution de la distance de diffusion du tissu branchiostégal par rapport à celle 

de la branchie (Henry, 1994; Takeda et al., 1996; Taylor and Taylor, 1992). 

La présence d’organes respiratoires de type poumon est également une potentielle 

modification induite importante, pouvant prendre différentes formes et différents niveaux 

de complexité entre les espèces (Maina, 1998; Taylor and Taylor, 1992) (Figures 18, 19 et 

20). Cette structure permet d’améliorer les échanges gazeux en milieu aérien et de 

compenser la diminution des zones respiratoires des branchies, impliquant une plasticité 

physiologique pour permettre la régulation des ions par les branchies. Les crabes devront 

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

and Greenaway, 2005, 1994; Innes and Taylor, 1986; Santos et al., 1987). 



 

 

Figure 19. Localisation du poumon de type pleural sur différentes espèces de crabes de Mayotte 

impliqué dans la respiration aérienne de ces crabes intertidaux. Ce poumon pleural (flèche) se situe dans 

la cavité branchiale, en arrière des branchies et est connecté au pleurite en position postérieure. 

 

Figure 20. Schématisation d’un poumon branchiostégal (illustré sur la partie anatomique gauche d’un 

crabe de type Ocypodidae) présentant la vascularisation du système de circulation de l’hémolymphe 

afférent au sein du branchiostégite. A noter, la différence de pression partielle d’oxygène entre les deux 

types de circulation. Le sinus péricardique (P) indique la position médiane et dorsale du cœur. D’après 

Farrelly et Greenaway, 1994; adapté de von Raben, 1934. 

Les crabes violonistes (Ocypodidae), dont font partie deux de nos espèces étudiées, sont 

généralement considérés comme possédant une respiration bimodale issue de l’utilisation 

des surfaces épibranchiales humides comme “poumons”, bien adaptée à leur position 

moyenne à basse dans la mangrove, puisqu’ils connaissent de relativement longues 



 

périodes d’immersion (Eshky et al., 1996; Fusi et al., 2015; Jimenez and Bennett, 2005; 

Vianna et al., 2020). Fusi et al. (2015) ont démontré qu’une espèce, Tubuca urvillei, 

partageant le même habitat que P. chlorophthalmus sur notre site d’étude de Mayotte, ne 

possédait plus la capacité de respirer dans l’eau. En effet, les échanges gazeux aériens chez 

cette espèce seraient devenus plus efficaces que dans l’eau, avec la cavité branchiale jouant, 

dans l’air, le rôle de vrai poumon (Farrelly and Greenaway, 1992). Cette espèce occupe tout 

de même le milieu intertidal de par sa capacité à piéger une bulle d’air dans son terrier à 

marée haute afin de l’utiliser comme réserve d’air (Fusi et al., 2015). Cette capacité a été 

démontrée chez plusieurs espèces de crabes du milieu intertidal (de la Iglesia et al., 1994; 

Teal, 1959). N. africanum, qui occupe la partie plus haute de la mangrove, moins souvent 

immergée, est aussi considéré comme une espèce à respiration bimodale (Fusi et al., 2017; 

Theuerkauff et al., 2018b).  

Les évolutions respiratoires ne sont pas les seules entrant en jeu dans l’adaptation de ces 

animaux aux milieux intertidaux : l’osmorégulation et les modes d’excrétion sont également 

des éléments très importants dans les stratégies de (sur)vie des espèces étudiées, qui 

s’appuient elles aussi partiellement ou totalement sur l’organe branchial multifonctionnel.  

Figure 21. A : Vue d’un poumon pleural et de branchies d’un crabe P. guttatum (MEB). L’encart est 

détaillé en B ; B : Coupe histologique d’un poumon pleural de P. guttatum colorée au trichrome de 

Masson ; C : détail de lamelles branchiales d’une branchie antérieure (à droite) et postérieure (à gauche) 

de Gelasimus tetragonon (MEB) ; D : coupe semi-fine colorée au bleu de méthylène du branchiostégite de 

P. chlorophthalmus. Br : branchie ; C: cuticule ; HV : vaisseau hémolymphatique; IC: cuticule interne du 

côté de la cavité branchiale ; OC : cuticule externe.   



 

Chez les crustacés aquatiques, la salinité et ses variations potentielles font partie des 

facteurs importants avec lesquels les organismes doivent composer. Nous l’avons vu, les 

crabes de mangrove sont particulièrement soumis à de fortes variations de salinité, à 

l’échelle de leur cycle de vie (stade larvaire pélagique, recrutement en mangrove), 

saisonnière ou journalière, de par leur mode de vie intertidal : saisonnalité marquée avec de 

fortes pluviométries, apports d’eau douce en fonction de l’hydrographie, apports d’eau 

usées domestiques et d’autres effluents anthropiques, etc. Ces variations de salinité peuvent 

générer des stress physiologiques importants, ou entraîner des adaptations/acclimatations. 

Lorsque l’on étudie l’acclimatation à la salinité des organismes, on évoque généralement le 

lien entre l’osmolalité du milieu externe et celle des fluides corporels internes : le sang ou 

l’hémolymphe (Pequeux, 1995). Quel que soit son environnement osmotique, l’animal est 

le siège de processus physiologiques qui permettent de maintenir l’équilibre hydrominéral 

entre son milieu intérieur et le milieu environnant dans des limites compatibles avec sa 

survie : ces processus recouvrent les mécanismes de régulation minérale, ou 

osmorégulation (Boudour, 2016). Les mécanismes osmorégulateurs qui maintiennent les 

crustacés décapodes dans des niches osmotiques souvent distinctes ont été étudiés de 

manière très approfondie depuis de nombreuses années (Burggren et al., 1988; 

Charmantier et al., 2009; Freire et al., 2008; Harris and Aladin, 1997; Little and others, 

1990; Mantel and Farmer, 1983; Morris, 2001; Pequeux, 1995), révélant des schémas 

spécifiques de l’homéostasie osmotique à l’échelle de l’organisme (McNamara and Faria, 

2012).  

De ces études, quatre principaux modes de régulation osmotique ont émergé, les crustacés 

utilisant ces types de régulation pouvant être euryhalins ou sténohalins12 (Boudour, 2016; 

Harris and Aladin, 1997) (Figure 22) :  

1) La régulation iso-osmotique ou osmoconformité : la pression osmotique de 

l’hémolymphe suit la variation de la salinité du milieu externe. Les crustacés marins, par 

exemple, sont généralement des osmoconformeurs (souvent sténohalins), ce qui signifie 

que leur concentration osmotique interne reste proche de celle du milieu extérieur : on ne 

trouve quasiment pas de gradient de concentration ionique entre leur hémolymphe et le 

milieu extérieur, fait expliqué par leur forte perméabilité osmotique et ionique, leur 

régulation limitée de la concentration en solutés, par la composition ionique de 

l’hémolymphe, ainsi que par la production d’une urine iso-osmotique (McNamara and 

Faria, 2012). 

 

12 Certaines espèces, dites euryhalines, sont capables de tolérer de grandes variations de salinité, tandis que 

d’autres, dites sténohalines, seront intolérantes à tout changement de salinité.  



 

2) La régulation hyper-iso-osmotique : la régulation est hyper-osmotique en milieu dilué 

(pression osmotique de l’hémolymphe supérieure à celle du milieu environnant) et iso-

osmotique en eau de mer et en milieu concentré (peu de différence entre la pression 

osmotique externe et interne). Les crustacés présentant ce mode de régulation se 

retrouvent souvent près des côtes ou des estuaires, comme le crabe Carcinus maenas, ou les 

homards Homarus americanus et Homarus gammarus (Charmantier, 1998). 

3) La régulation hyper-osmoconforme : régulation légèrement hyper-osmotique en 

milieu dilué et concentré que l’on retrouve généralement chez les crustacés d’eau douce 

comme Gammarus oceanicus et certaines larves décapodes.  

4) La régulation hyper-hypo-osmotique : la régulation est hyper-osmotique en milieu 

dilué et hypo-osmotique en milieu concentré, et concerne les crustacés ayant colonisé les 

zones côtières, estuariennes ou intertidales où la salinité est potentiellement variable. Les 

organismes sont en effet capables de maintenir la concentration et le volume de leur 

hémolymphe respectivement au-dessus et/ou au-dessous de la salinité ambiante, en 

limitant les variations de leur osmolalité hémolymphatique. On parle alors de régulation 

extracellulaire anisosmotique13, basée sur des mécanismes impliquant diverses propriétés 

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

ions (Theuerkauff, 2019). Selon les espèces, on trouve ces épithéliums au niveau des 

branchies, des épipodites, du branchiostégite ou alors insérés au niveau d’autres organes 

externes à la cavité branchiale comme par exemple chez les copépodes (Lignot and 

Charmantier, 2015).  

 

13 Relatif à un équilibre osmotique avec des concentrations interne et externe différentes 



 

 

Figure 22. Courbes d’osmorégulation type chez divers groupes d’animaux aquatiques : évolution de 

l’osmolalité de l’hémolymphe en fonction de l’osmolalité du milieu environnant.  1 : iso-

osmorégulateurs, ou osmoconformeurs, 2 : hyper-iso-osmorégulateurs, 3 : hyper-hypo-

osmorégulateurs, 4 : régulation chez les poissons téléostéens. D’après Charmantier et al. (2009). Les 

crabes étudiés au cours de cette thèse sont des hyper-hypo-osmorégulateurs. L’intersection entre la 

courbe d’osmorégulation et la ligne d’isosmoticité est appelée point isosmotique.  

Les formes terrestres ou semi-terrestres de crabes comme nos trois espèces étudiées, sont 

généralement de très bons hyper-hypo osmorégulateurs (particulièrement N. africanum, voir 

(Theuerkauff et al., 2018b), capables de maintenir en eau de mer diluée la concentration en 

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

osmorégulateurs). Ainsi, ils minimisent 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 (Morris, 2002, 2001). A l’inverse, en eau 

de mer ou eau de mer sursalée (évaporation de l’eau dans les terriers à marée basse par 

exemple), la concentration en soluté de leur hémolymphe reste à un niveau plus faible que 

celle du milieu (hypo-osmorégulateurs). Ils révèlent à ce niveau une plasticité physiologique 

très forte dans des environnements caractérisés par des gradients salins et hydriques 

(exposition à la dessiccation à marée basse) très importants (McNamara and Faria, 2012; 

Pequeux, 1995). 

Ces différentes stratégies d’osmorégulation nécessitent la mise en place de mécanismes 

complexes impliquant différents organes ainsi qu’une absorption et/ou excrétion active 

d’ions, le transport d’eau et la régulation de la concentration en acides aminés 

intracellulaires (Theuerkauff, 2019). Les différents organes impliqués dans ces échanges 



 

ioniques sont en contact direct ou indirect avec le milieu extérieur : le tégument (paroi du 

corps), l’intestin, les organes excréteurs et les cavités branchiales (Boudour, 2016). Les 

branchies sont considérées comme le principal site des échanges ioniques, en plus de leur 

fonction respiratoire. Chez les crabes, on distingue généralement les branchies antérieures 

ayant plutôt une fonction respiratoire, et les branchies postérieures, également impliquées 

dans la respiration mais surtout dans l’osmorégulation (Copeland and Fitzjarrell, 1968; 

Neufeld et al., 1980) mais aussi dans l’excrétion de l’ammonium : ces organes “mixtes” 

jouent donc des rôles très importants dans les mécanismes d’adaptation des crabes de 

mangrove à leur environnement et c’est pour cette raison que nous les étudions plus 

précisément au cours de cette thèse. 

A l’échelle cellulaire, les branchies (et les autres organes osmorégulateurs) possèdent des 

cellules spécialisées dans les transports ioniques actifs, les ionocytes. Celles-ci sont 

caractérisées par leur taille importante (10 à 20 µm), et par un important système 

d’invaginations au niveau de la membrane plasmique basale qui contient de nombreuses 

mitochondries (Freire et al., 2008; McNamara and Faria, 2012). A l’échelle fonctionnelle et 

moléculaire, les transports actifs transépithéliaux nécessitent la présence de voies 

transcellulaires (apicales et basolatérales) et paracellulaires (Boudour, 2016). Les échanges 

à travers les cellules sont assurés par des protéines transmembranaires, la Na+/K+-ATPase 

(NKA) étant considérée comme le principal transporteur ionique actif  (Lucu and Towle, 

2003). Cette enzyme est fortement consommatrice d’énergie puisqu’elle utilise celle issue 

de la dégradation de l’ATP (fournie par les mitochondries) en ADP et phosphate 

inorganique pour transporter des ions potassium et sodium en générant un gradient 

électrochimique (Furriel et al., 2010; Towle, 1984). Ce gradient est formé par le transport 

actif de trois ions Na+ du cytoplasme vers l’hémolymphe, en échange de deux ions K+, et 

entraîne d’autres échanges ioniques reposant sur d’autres transporteurs (Freire et al., 2008; 

McNamara and Faria, 2012) que nous ne détaillerons pas (Figure 23). 

L’osmorégulation représente ainsi une fonction majeure dans le maintien de l’équilibre 

physiologique des crabes de mangrove. Cette aptitude vitale à osmoréguler varie en 

fonction de plusieurs facteurs, dont certains facteurs de stress ou la présence de 

contaminants (Lignot et al., 2000). Les branchies et la pompe NKA sont également 

impliquées dans une autre fonction majeure des crustacés décapodes, à savoir l’excrétion 

de l’ammonium. 

L’ammonium, les nitrites et les nitrates sont des composés essentiels au développement de 

nombreux micro-organismes des écosystèmes aquatiques, dont l’azote inorganique dissous 

représente un composant très courant (Romano and Zeng, 2013). La majorité des 

composés azotés provient de la décomposition naturelle de la matière organique 



 

(composés azotés exogènes) et des sous-produits métaboliques du catabolisme des 

protéines et des acides aminés (composés azotés endogènes) produisant l’ammonium14  

(Romano and Zeng, 2013; Weihrauch et al., 2004). Cependant, l’ammonium constitue un 

composé toxique pour la plupart des êtres vivants. Chez les crustacés décapodes, de 

nombreuses études ont étudié ses effets sur différentes fonctions ou compartiments de 

l’organisme, que nous aborderons plus spécifiquement dans les différents chapitres de ce 

manuscrit. Les apports azotés, notamment issus des effluents anthropiques, sont de plus 

en plus importants dans les milieux naturels. L’ammonium (NH3 et NH4
+) en constitue 

la forme la plus toxique pour les crustacés décapodes, suivi de près par les nitrites-N et les 

nitrates-N (Chen and Chen, 2000; Romano and Zeng, 2007), et constitue également l’un 

des composant majoritaires des eaux usées domestiques (Capdeville et al., 2018; Herteman, 

2010).  

Ainsi, un système efficace de détoxification ou d’excrétion de l’ammonium est essentiel 

pour maintenir les fonctions cellulaires et conserver les taux d’ammonium des cellules et 

des fluides organiques dans une gamme de concentration tolérable (Weihrauch et al., 2004). 

Au cours de cette thèse, nous n’avons pas investigué précisément les mécanismes de 

l’excrétion de l’ammonium, mais cette fonction s’avère essentielle, du fait des conditions 

environnementales et pressions anthropiques auxquelles les animaux étudiés sont 

confrontés. Elle fait ainsi partie des éléments importants à prendre en compte dans les 

mécanismes mis en place par les organismes étudiés afin de maintenir leur équilibre 

physiologique, et peut, tout comme la fonction respiratoire ou osmorégulatrice, être 

bouleversée par des changements environnementaux ou issus des activités anthropiques. 

La concentration en ammonium dans les milieux aquatiques est généralement assez faible 

du fait de la nitrification bactérienne et ne dépasse que rarement 5 μmol.L-1 , en eau de mer 

non polluée et oxygénée (Koroleff, 1983). Dans ces conditions, on retrouve souvent des 

concentrations d’ammonium d’environ 100 μmol.L-1 dans l’hémolymphe des crustacés 

brachyoures, créant un gradient favorable à l’excrétion passive de l’ammonium (diffusion), 

tout particulièrement chez les espèces pélagiques (Weihrauch et al., 1999). 

 

14 Dans cette thèse, sauf mention contraire, l’ammonium (ammonia-N) désignera la somme de NH3 et de 

NH4+  



 

 

Figure 23. Modèles actuellement acceptés pour les processus de régulation ionique branchiale chez les 

crustacés décapodes (Weihrauch and O’Donnell, 2017). A : Osmorégulation (d’après Onken et al. 

(2003) B : Excrétion de l’ammonium chez Carcinus maenas (Weihrauch and O’Donnell, 2017, 2015) C : 

Modèle hypothétique général pour la régulation acido-basique (d’après Freire et al., 2008). 1 : pompe à 

potassium (NKA) ; 2 : échangeur Na+/K+/2Cl- (NKCC) ; 3 : échangeur Na+/H+ (NHE = antiport 

dépendant du sodium) ; 4 : symport Cl-/ HCO3
- (cotransporteur ou transport couplé dans la même 

direction de deux ions de même charge) ; 5 : pompe à proton (H+-ATPase) ; CA = anhydrase 

carbonique ; MT = mitochondrie 

A l’inverse, les animaux benthiques font souvent face à des concentrations d’ammonium 

ambiant beaucoup plus élevées, en particulier dans des milieux connaissant de fortes 

teneurs en matière organique (Gonçalves et al., 2006; Weihrauch et al., 1999). Les fortes 

concentrations d’ammonium sont généralement retrouvées dans les eaux anoxiques, 

interstitielles ou stagnantes pendant les périodes de minéralisation suivant l’effondrement 

de blooms phytoplanctoniques (Weihrauch et al., 2004). C’est typiquement le cas en 

mangrove, où les crabes qui creusent des terriers sont exposés à des sédiments et à de l’eau 

interstitielle anoxiques et chargés en ammonium. Dans les conditions, les animaux peuvent 

se trouver confrontés à des concentrations d’ammonium dans le milieu extérieur excédant 

largement leur concentration interne, facilitant ainsi l’influx passif. Ce composé pénètrera 

dans l’organisme par les branchies et/ou les voies digestives. Cet ammonium exogène 

devra alors être excrété en plus de celui issu de leur propre métabolisme. C’est pour cette 

raison que les crabes étudiés ont développé des protections adaptatives pour lutter contre 

ces influx, comme par exemple une excrétion active de l’ammonium, une tolérance à de 

fortes concentration et/ou des mécanismes de détoxification efficaces (Weihrauch et al., 

2004, 1999). Weihrauch et al. (2004) ont ainsi mis en évidence plusieurs modèles 

d’excrétion de l’ammonium chez les crustacés, en fonction du mode de vie et des espèces, 

terrestres ou aquatiques. Dans la majorité des cas, les modèles énoncent que la NKA serait 

une fois encore la principale force motrice du transport du NH4
+ vers l’espace 

extracellulaire pour l’excrétion active de l’ammonium (Gonçalves et al., 2006; Weihrauch 

et al., 1999, 1998). Rappelons le rôle majeur de cette enzyme clé dans l’osmorégulation 

discuté plus haut. Il est probable que chez les Ocypodidae (dont font partie les deux crabes 



 

violonistes étudiés dans cette thèse), la glande antennaire15 joue également un rôle 

important en augmentant la concentration d’ammonium dans l’urine, bien que les 

branchies soient toujours nécessaires pour mener à bien le processus d’excrétion (De Vries 

and Wolcott, 1993).  

Ainsi, les branchies des crabes de mangrove exerçant des fonctions clés de respiration, 

d’osmorégulation et d’excrétion de l’ammonium, il nous a semblé pertinent de les étudier 

au regard du contexte de pressions et de rejets anthropiques auxquels les crabes sont 

régulièrement confrontés (Figure 24). 

Figure 24. Schéma global reprenant les fonctions principales des branchies des crabes de mangroves, 

ainsi que les effets potentiels des apports d’eau usée domestique sur leur fonctionnement.  

L’hépatopancréas des crustacés et des mollusques joue un rôle important dans la 

digestion des aliments, en synthétisant et en sécrétant les enzymes digestives. Cet organe 

est également la cible des contaminants chimiques qui y sont transportés pour leur 

détoxication, à travers l’ingestion de feuilles, sédiments, biofilm ou eau. Ainsi, il constitue 

l’un des principaux sites d’accumulation des contaminants (notamment métalliques) chez 

 

15 Organe jouant, chez les invertébrés, un rôle analogue à celui du rein chez les vertébrés et pouvant être 

impliqué dans les mécanismes d’osmorégulation et d’excrétion de l’ammonium en fonction des espèces (Freire 

et al., 2008; Tsai and Lin, 2014). 

https://www.zotero.org/google-docs/?j12XdA
https://www.zotero.org/google-docs/?j12XdA


 

les crustacés aquatiques (Dedourge et al., 2008). Le rôle majeur de l’hépatopancréas aussi 

bien au niveau de la digestion que dans le stockage et la détoxication des composés toxiques 

rend importante la connaissance des effets éventuels des contaminants sur l’activité des 

enzymes digestives et antioxydantes. Pour ces raisons, nous avons souhaité l’étudier, en 

complément des branchies afin d’obtenir une vision plus intégrative des effets des 

contaminants à l’échelle de l’organisme. Au fil des études scientifiques, il fut nommé foie, 

pancréas, glande intestinale moyenne, glande gastrique, glande digestive, organe digestif, 

hépatopancréas, et organe périgastrique. Il exerce des fonctions qui, chez les vertébrés, 

sont attribuées à l'intestin, au foie et au pancréas exocrine (Vogt, 2019). 

 

Figure 25. Représentations de l’hépatopancréas des crustacés décapodes. A : Relations entre 

l’hépatopancréas et les autres organes du tube digestif. Représentation d’un plan sagittal médio-latéral 

chez une écrevisse d’eau douce. L’hépatopancréas est constitué de nombreux tubules (T), et de canaux 

collecteurs (C) à terminaison aveugle et se termine dans l’atrium (A) possédant une continuité vers 

l’estomac, l’intestin moyen et l’intestin grêle (‘midgut’ et hindgut’ sur la figure) via des filtres pyloriques 

(PF) et la valve hépatopancréatique-intestinale (pointe de la flèche). L’intestin antérieur (cuticulaire) 

comprend l’œsophage (E), l’estomac cardiaque et l’estomac pylorique. L'estomac cardiaque comprend 

un moulin gastrique composé d'une dent médiane (M) et de dents latérales (L). Il sert au broyage et à la 

décomposition chimique de la nourriture et à la première filtration du chyme à travers les filtres 

cardiaques (CF). L'estomac pylorique à trois étages est constitué de deux chambres ventrales 

comprenant les canaux filtrants cardiopyloriques (CP), les filtres pyloriques (PF), et des chambres 

médiane (MC) et dorsale (DC). L'intestin moyen possède un cæcum dorsal antérieur (AD). L'intestin 

moyen court proprement dit synthétise la membrane péritrophique qui entoure les boulettes fécales. 

L'intestin postérieur bordé de cuticule canalise les matières fécales vers l'extérieur (d’après Vogt, (2019)). 

B : Schéma des processus digestifs se déroulant dans l’intestin des crustacés décapodes (d’après McGaw 

and Curtis, (2013)). C : Coupe transversale de l’hépatopancréas d’un crabe de mangrove (N. africanum) 

(MEB). D : Schématisation des types cellulaires d’un tubule d’hépatopancréas (coupe transversale). 



 

Bien que l’hépatopancréas ait été étudié depuis longtemps à travers l’histologie, la 

microscopie électronique, la physiologie, la biochimie et la biologie moléculaire, il n’existe 

pas encore de concept structurel et fonctionnel universellement accepté et les fonctions 

des différents types cellulaires que l’on y retrouve sont notamment toujours le sujet de 

controverses (voir Vogt (2019) pour une review). Nous présentons ici de manière brève 

les principaux types cellulaires de l’hépatopancréas ainsi que les fonctions leur étant 

couramment attribuées mais ces thématiques seront abordées plus en profondeur au cours 

du premier chapitre. L’hépatopancréas des crustacés décapodes est composé de centaines 

de milliers de tubules aveugles (Figure 25.A, C, D), leur nombre dépendant de l’espèce. 

Chaque tubule est tapissé d’un épithélium monocouche et entouré de sinus 

hémolymphatiques. Ces tubules sont composés de R-cells (Restzezellen, cellules 

résorbables), de F-cells (Fibrillenzellen, cellules fibrillaies), de B-cells (Blasenzellen, cellules 

vésiculaires), et de M-cells (cellules naines). En plus de ces cellules, les E-cells (cellules 

embryonnaires) sont des cellules souches adultes donnant naissance aux trois premiers 

types de cellules différenciées (Al-Mohanna et al., 1985; Vogt, 1993).  La Figure 26 

propose une visualisation de ces types cellulaires ainsi qu’un schéma simplifié de leur 

implication dans le cycle digestif lié à l’hépatopancréas.  

 

 

 



 

Figure 26. A : Schéma simplifié de l’implication des différents types cellulaires dans le cycle digestif lié 

à l’hépatopancréas des crustacés décapodes (d'après Vogt, 2019, 1993). B : Coupe transversale 

composée de trois tubules hépatopancréatiques de Neosarmatium africanum. IT : espace inter-tubulaire ; 

L : Lumen, R : R-cells ; F : F-cell ; B : B-cell ; Bv : vacuole de B-cell ; g : granule dense contenue à 

l’intérieur d’une vacuole de B-cell. 

Trois zones sont traditionnellement distinguées le long de cet organe : la zone distale, la 

zone des B-cells et la zone proximale (Gibson and Barker, 1979). La zone distale comprend 

les E-cells à l’extrémité des tubules et les R-, F- et B-cells en cours de différenciation plus 

en aval (Vogt, 1994, 1993).  La zone des B-cells comprend des R-, F-, et B-cells matures et 

est caractérisée par des B-cells avec des vacuoles proéminentes. Enfin, la zone proximale 

est dépourvue de B-cells qui sont expulsées à la fin de la zone des B-cells par le biais d’une 

sécrétion holocrine reliée au processus de digestion. Cette zone contient par contre des R- 

et F-cells. L’hépatopancréas est donc impliqué dans la sécrétion d’enzymes digestives, dans 

l’absorption de nutriments, dans l’excrétion et la détoxification des tubules, entre autres 

fonctions. Au vu de ces différentes fonctions importantes à l’échelle du métabolisme des 

organismes et étant un organe directement au contact des potentiels contaminants avec 

l’ingestion (de feuilles, propagules et sédiments), nous avons souhaité étudier son 

fonctionnement afin de compléter les résultats obtenus sur N. africanum à l’échelle du 

métabolisme et des branchies (Theuerkauff et al., 2020, 2018a, 2018b) 



 

Nous l’avons vu, les crabes de mangrove sont des organismes ayant développé des 

acclimatations (ou des adaptations) morphologiques et physiologiques leur permettant de 

survivre dans des milieux contraignants tels que les écosystèmes de mangrove, mais ces 

réponses et mécanismes ne sont pas encore totalement compris et peuvent être dépendants 

des espèces. Nos travaux se concentrent sur trois espèces qui, du fait de leur rôle 

d’ingénieur de l’écosystème, jouent des rôles très importants contribuant au maintien du 

fonctionnement des mangroves. Ce fonctionnement très complexe et encore trop peu 

étudié est donc potentiellement menacé par les pressions anthropiques grandissantes, 

notamment dans le cas des mangroves insulaires et de Mayotte, connaissant des apports 

azotés et d’eau usée domestique assez conséquents du fait du manque de systèmes adéquats 

d’épuration des eaux. L’étude des effets des eaux usées et de l’ammonium sur la physiologie 

des crabes de mangroves est un élément essentiel à la compréhension des dynamiques 

pouvant avoir lieu dans le milieu naturel, à différents niveaux intégratifs et selon différentes 

échelles spatiales : c’est dans ce sens que cette thèse trouve sa place dans le domaine de 

l’écophysiologie. Elle s’appuie notamment sur le développement et la mise en œuvre de 

marqueurs biologiques individuels pour tenter de répondre à la question suivante :  

 

Les objectifs de la thèse sont les suivants :  

1) Compléter les connaissances sur les effets de l’exposition à l’eau usée ou à 

l’ammonium sur la physiologie d’une espèce ingénieur de crabe de mangrove 

(Neosarmatium africanum) en condition contrôlée en s’intéressant à un organe clé : 

l’hépatopancréas. 

 

2) Améliorer la compréhension des mécanismes écophysiologiques individuels 

pouvant être liés à des modifications mesurables au niveau des communautés dans 

le milieu naturel anthropisé à travers l’étude de traits métaboliques et 

comportementaux d’une espèce de crabe violoniste (Paraleptuca chlorophthalmus) 

fortement impactée par les apports réguliers d’eau usée dans une mangrove. 

 

Quels biomarqueurs écophysiologiques peut-on mettre en place 

dans le contexte d’anthropisation des mangroves pour  

caractériser l’état de santé des organismes à l’échelle individuelle 

en participant à la compréhension des impacts à l’échelle plus 

large des écosystèmes et de leur fonctionnement ? 



 

3) Étudier la vulnérabilité écophysiologique des crabes de mangrove de deux îles 

connaissant des pressions anthropiques historiquement opposées. Nous nous 

intéressons ainsi à deux espèces de crabes (Ocypodidae) dominantes dans des 

habitats de canopée semi-ouverte sont étudiées dans les l’îles d’Europa (pristine) et 

de Mayotte (anthropisée) situées dans le Canal du Mozambique. Les réponses 

physiologiques de crabes prélevés sur les deux sites sont étudiées face à un stress 

osmotique et un apport d’ammonium qui simule, en conditions contrôlées, des 

rejets hydrologiques issus d’une présence humaine. 

 

La thèse est structurée en trois chapitres qui visent respectivement à répondre aux 3 

objectifs listés ci-dessus. A chaque chapitre correspond un article accepté ou soumis pour 

publication dans une revue scientifique à comité de lecture.  

 

Chapitre 1 : Les travaux de Dimitri Theuerkauff portant notamment sur l’espèce 

Neosarmatium africanum, ingénieur de l’écosystème, et sur les effets de l’exposition à l’eau 

usée sur sa physiologie ont permis d’acquérir de nombreuses connaissances principalement 

au niveau du métabolisme, de l’osmorégulation et du fonctionnement des branchies. Afin 

d’obtenir une vision plus globale à l’échelle de l’organisme, nous avons étudié les effets 

potentiels de l’eau usée sur un deuxième organe clef du métabolisme : l’hépatopancréas. 

Des marqueurs de défenses antioxydantes (CAT, SOD, GST), l’activité de certaines 

enzymes digestives ainsi que des analyses histologiques ont été réalisées afin d’améliorer 

les connaissances sur cet organe et sur la physiologie de cette espèce de crabe ingénieur. 

 

Chapitre 2 : Il a été démontré que les rejets chroniques ou ponctuels d’eau usée 

domestique en mangrove entraînent des modifications dans les communautés de crabes à 

diverses échelles. Dans les parcelles impactées du site de bioremédiation de Malamani, une 

espèce disparaît quasiment de la zone de rejets : Paraleptuca chlorophthalmus. Dans ce 

contexte, nous avons cherché à étudier les impacts des eaux usées sur la physiologie à 

l’échelle de l’organisme et les réponses comportementales pouvant expliquer les 

modifications observées dans le milieu naturel. Pour cela, nous avons évalué des traits 

comportementaux : distance parcourue, temps passé dans le milieu aérien et dans le milieu 

aquatique (correspondant au mode de vie bimodal des animaux), activité, ainsi que des 

marqueurs métaboliques : consommation d’oxygène et activité de la citrate synthase (CS) 

et de la lactate déshydrogénase (LDH).  

 



 

Chapitre 3 : Il existe à l’heure actuelle très peu d’écosystèmes de mangrove non impactés 

par les actions anthropiques, pouvant être considérés comme “pristines”. L’étude des effets 

de basses salinités et de l’ammonium sur une population de crabes ayant connu peu 

d’apport d’origine anthropique permet d’avoir un aperçu de la tolérance de certaines 

espèces de crabes de mangroves face à un potentiel scénario d’implantation humaine, ainsi 

qu’un état “témoin” pour les conditions contrôle. Ce chapitre, basé sur une échelle spatiale 

élargie, se focalise sur la capacité osmorégulatrice, le métabolisme global ainsi que sur 

d’éventuels dommages ou adaptations histologiques (branchies et hépatopancréas) de deux 

espèces de crabes violonistes dominants dans des faciès à Rhizophora mucronata de l’île 

Europa et de Mayotte : l’une n’a connu que très peu d’apports d’origine anthropique, l’autre 

vit sur les rives d’un cours d’eau où se déversent régulièrement des effluents domestiques. 

L'existence d’une vulnérabilité différentielle pour ces deux espèces a été étudiée.  

Les indicateurs physiologiques et comportementaux évalués ainsi que les conditions 

expérimentales mises en place dans les différents chapitres sont récapitulés dans le tableau 

ci-dessous.  

 

Tableau 2. Synthèse des méthodologies et marqueurs déployés pour répondre aux trois objectifs de la 

thèse, organisée par chapitre.  

  

 

 

 

 

 

 

 

 

  



 

  



 

Validation et mise  
en œuvre de 

biomarqueurs 
physiologiques sur  

une espèce ingénieur  
de l’écosystème 

mangrove 

 

  



 

 

  



 

  

 

  

  

 : 
Des individus mâles N. africanum (N=28) ont été prélevés à marée basse dans une zone non impactée du site expérimental 

de Malamani. Après 72h d’acclimatation en eau de mer, ils ont été exposés pendant 5h de manière individuelle aux trois 

conditions expérimentales : eau douce (0.5 ppt, FW dans le chapitre), ammonium (5 ppt, 10 mg·l−1 ammonium, N dans le 

chapitre) et eau usée prétraitée (WW dans le chapitre). Après euthanasie et dissection de l’hépatopancréas, des analyses ont 

été réalisées : 

— Activité des enzymes digestives (protéases totales, trypsine, chymotrypsine 

— Activités des enzymes antioxydantes (CAT, SOD, GST)  

— Marqueurs histologiques sur un certain type cellulaire (B-cells) 

 

 : 
Plusieurs études ont été réalisées sur la physiologie du crabe semi-terrestre Neosarmatium africanum, exposé à la dessalure et 

à l’eau usée (Theuerkauff et al., 2018a, 2018b), dans le contexte du site pilote de bioremédiation de Malamani (Mayotte).  

Les résultats montrent des effets au niveau du métabolisme global, avec une augmentation très forte de la consommation 

d’oxygène après 5h d’exposition. Ces études ont également montré que le fonctionnement des branchies était impacté à 

différents niveaux (épaisseur de l’épithélium, Na+/K+-ATPase, défenses antioxydantes), générant potentiellement des 

compromis énergétiques pouvant expliquer ce dérèglement métabolique. Dans le cadre de la thèse, nous avons souhaité 

obtenir une vision intégrative plus exhaustive de l’effet des eaux usées (EU) et de l’ammonium (utilisé comme proxy de 

l’eau usée) sur la physiologie de cette espèce ingénieur de l’écosystème. Nous avons ciblé l’hépatopancréas qui est un 

organe majeur du métabolisme en complément des branchies, en déployant des biomarqueurs ciblant les fonctions 

principales de celui-ci : digestion, détoxification, excrétion. 

 : 
1 - Les principales fonctions de l’hépatopancréas sont-elles impactées par une exposition courte (5h) à l’EU et à l’ammonium ?  

2 - L’ammonium est-il un composant délétère majeur de l’EU étudiée et peut-il être utilisé comme un proxy ?  

Neosarmatium africanum 
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Légende 

Neosarmatium africanum 

- Les activités des enzymes antioxydantes ne sont globalement pas impactées par l’exposition à l’eau usée ou à l’ammonium, 

hormis une diminution significative de la GST en eau usée comparée à l’ammonium.  

- L’exposition à court terme à l’eau usée et à l’ammonium n’impacte pas les fonctions digestives, en tout cas pas les activités 

des enzymes étudiées. L’étude d’autres enzymes actives à des pH plus faibles est une perspective envisagée.   

-  L’exposition à l’eau usée engendre, en 5h, une dilatation des tubules des crabes par rapport à ceux exposés à l’ammonium 

et à l’eau douce. L’eau usée provoque également une augmentation de la surface et du nombre de vacuoles des B-cells, 

ainsi que de la surface vacuolisée des tubules (comparé à l’eau douce seulement).   

 

→ L’hépatopancréas présente une certaine plasticité histologique lorsqu’il est exposé à l’eau usée à court terme  pouvant 

indiquer une hausse de l’activité de digestion intracellulaire qui pourrait venir compléter les compromis énergétiques 

observés au niveau des branchies. Cependant, aucun effet n’est remarqué au niveau des activités des enzymes digestives 

antioxydantes. L’ammonium n’a pas le même effet que l’eau usée sur les différentes fonctions étudiées, il ne peut pas en être 

considéré comme un proxy à lui seul, d’autres composantes entrent en jeu. 

  

 

Activités des enzymes antioxydantes 

Activités des enzymes digestives 

 

Paramètres histologiques (B-cells) 
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mieux comprendre  
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Les rejets d’eau usée en mangrove entrainent souvent un effet positif sur la productivité végétale, et des effets très 

contrastés sur la macrofaune benthique. A Malamani (Mayotte), plusieurs années de rejets sur des parcelles 

expérimentales ont conduit au constat de modifications des communautés de crabes, avec une diminution de 

l’abondance de plusieurs espèces d’Ocypodidae, dont Paraleptuca chlorophthalmus, un crabe violoniste creusant des 

terriers (Capdeville et al., 2018). Ces résultats, associés à ceux présentant des effets sur la physiologie d’une autre espèce 

de crabe violoniste occupant le même habitat (T. urvillei) (Theuerkauff et al., 2018), nous ont conduit à réfléchir aux liens 

existant entre les modifications observées dans le milieu naturel, et les effets observés à l’échelle de l’organisme. 

Nous avons développé une démarche écophysiologique en étudiant (1) des traits comportementaux en microcosmes, 

(2) le taux métabolique des individus et (3) des marqueurs métaboliques enzymatiques au niveau des branchies postérieures, 

antérieures et du muscle du chélipède. Les crabes ont été exposés à de l’eau de mer (SW), de l’eau de mer dessalée (DSW), 

de l’ammonium (N) et de l’eau usée (WW) durant 6h. Ce temps représente une « pulse exposure » écologiquement 

cohérent lors d’épisodes de pollution, ou dans le cadre du déversement d’eaux usées réguliers dans de sites de 

bioremédiation en mangrove (lavages par marées). 

 

 

Les crabes ont été exposés à 4 conditions : eau de mer (35 ppt, SW dans le chapitre), eau douce (5 ppt, DSW), ammonium 

(5 ppt, 10 mg·l−1 ammonium, N) et eau usée prétraitée (WW). Quatre traits comportementaux ont été mesurés, simulant 

de potentiels comportements d’évitement: distance parcourue, mobilité, agitation, émersion. Trois films de 15 minutes ont 

été enregistrés afin d’obtenir une vision fine des effets au cours de la journée, puis analysés avec le logiciel EthoVision® 

XT 15.0 (Noldus). Des expériences de respirométrie aquatique à flux intermittent ont été mises en place, en conservant 

également trois mesures au cours des 6h d’exposition. Enfin, des individus ont été exposés durant 6h sans possibilité 

d’émersion, euthanasiés, puis disséqués. Des mesures d’activités enzymatiques (CS et LDH) ont été réalisées sur les 

branchies (antérieures et postérieures) et le muscle du grand chélipède afin d’investiguer plus finement les potentiels 

changements dans les allocations d’énergie (métabolisme aérobie/anaérobie). 

 

Paraleptuca chlorophthalmus 

 

1 – L’étude de traits comportementaux et physiologiques pourrait-elle aider à la compréhension des modifications des 

communautés dans des écosystèmes de mangrove connaissant des épisodes brefs, mais réguliers, de pollution ?  

2 – Quel paramètre et/ou composant de l’eau usée domestique est le plus délétère pour les crabes ? 
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Abstract 

Mangrove forests are impacted by a large range of anthropogenic activities that challenge 

their functioning. For example, domestic wastewater (WW) discharges are known to 

increase vegetation growth but recent studies indicate that they have negative effects on 

benthic macrofauna, especially on mangrove crabs, these ecosystem engineers playing a 

key role on the functioning of the mangrove. In experimental areas regularly receiving WW 

at low tide (Mayotte Island, Indian Ocean), a drastic decrease in burrowing crab density 

has been reported. In this context, the individual behavioural and physiological responses 

of the fiddler crab Paraleptuca chlorophthalmus exposed to short-term (6h) pulse of WW and 

ammonia-N (as a potential proxy of WW) were investigated. This species is one of the 

most sensitive to WW within the mangrove crab community. For the behavioural 

experiment, crabs could choose between the aquatic and aerial environment. Individual 

metabolic rate (O2 consumption) was monitored after 6h of exposure in WW or ammonia-

N. Aerobic and anaerobic metabolic markers (citrate synthase and lactate dehydrogenase 

activities, respectively) were also evaluated. Results indicate that crabs exposed to WW are 

more active and mobile than controls after 3 hours. Crabs actively emerged from WW and 

reduced their activity and mobility after 6 hours. A higher metabolic rate in WW occurred 

immediately (t = 0h), 3 and 6 hours after WW exposure, with also, a burst in aerobic 

bacterial consumption in WW, but no effect of ammonia-N. No effect of WW or 

ammonia-N was observed on aerobic and anaerobic metabolic markers. Therefore, short-

term pulses with domestic polluted wastewater trigger quick behavioural and metabolic 

responses that could be deleterious if prolonged. These results could contribute to the 

understanding of the community-scale changes observed in benthic macrofauna after 

several years of regular domestic pollution pulses. 
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Mangroves are forests that grow at the interface between terrestrial and marine ecosystems 

in tropical and subtropical areas (Xiang et al., 2020) and are regularly exposed to 

anthropogenic pressure. This is due to their proximity with urban areas, aquatic farms, 

ports, that caused contrasted effects on vegetation, benthos and macrofauna (negative, 

neutral, even positive) (Bala Krishna Prasad, 2012; Capdeville et al., 2018; Delabie et al., 

2006; Zhang et al., 2014).  

Because of their capacity to absorb nutrients and their filtering properties (amongst others), 

they have been widely mentioned as bioremediation sites for domestic wastewater (WW) 

treatment (Capdeville et al., 2018; Kristensen, 2008; Tam and Wong, 1995). Potential 

effects of sewage discharge on vegetation, benthos and macrofauna have been studied in 

parallel (Herteman et al., 2011; Ouyang and Guo, 2016; Wong et al., 1997). 

In this context of bioremediation, a pilot site has been set up in Mayotte Island (Indian 

Ocean) in 2008, with regular pulse of WW discharge (5-6h duration:  two times/day) 

occurring on chosen natural mangrove areas where both vegetation and macrofauna were 

monitored (Capdeville, 2018; Herteman, 2010; Theuerkauff, 2019). 

Among results of this project, effects on the assemblages of macrofauna communities have 

been observed in WW impacted areas with diminution or even disappearance of some 

species of burrowing mangrove crabs (Ocypodidae), against an increase of some 

Sesarmidae species (Capdeville et al., 2019, 2018). Globally, a reduction in the number of 

burrows has been observed (Theuerkauff et al., 2020). This could be due to a decrease in 

burrowing crabs abundance, but also to a modification of their bioturbation activity 

(foraging and burrowing). This can modify the mangrove ecosystem functioning (Cannicci 

et al., 2008; Lee, 2008). The study of burrowing crabs such as fiddler crabs that can have 

ecological engineering impacts on mangrove functioning is promising to improve our 

understanding of mangrove and the monitoring of their health state (Xiang et al., 2020). 

Worldwide, effects of domestic effluent discharges (controlled or not) on the assemblages 

of crab communities have been observed in several different mangroves (Capdeville, 2018) 

: enhanced diversity of Ocypodidae and Sesarmidae species was observed in peri-urban 

mangroves in Kenya and Mozambique (Cannicci et al., 2009) and in urban mangrove in 

Thailand (Wickramasinghe et al., 2009). Decrease in survival has been observed in sewage-

exposed U. annulipes and U. inversa in mangrove mesocosms in Tanzania (Penha-Lopes et 

al., 2009). Decrease in species diversity has also been observed in Australian mangrove 

submitted to gradients of treated WW (Wear and Tanner, 2007).  

In the pilot experimental site of Mayotte, the prediction that small species like Ocypodidae 

should dominate the mangrove areas enriched by organic matter (Pearson and Rosenberg, 

1978) was not confirmed by Capdeville et al (2018). As a reminder, pre-treated wastewater 



 

discharges led to the dominance of bigger Sesarmidae species and a diminution or even 

disappearance of some species of Ocypodidae burrowing crabs, with no difference in crab 

density, suggesting that some species took advantage of the fall of the others (Capdeville 

et al., 2019, 2018). 

To complete these field observations, recent studies were conducted in controlled 

conditions in order to investigate the effects of WW on mangrove crab physiology. 

Burrowing mangrove crabs N. africanum were exposed to short (5h) but ecologically 

relevant WW pulses (similar to the discharge generated on the field experimental site of 

Mayotte). A burst in O2 consumption, histological changes (osmoregulatory gills and 

hepatopancreas), and disturbed antioxidant defences were observed (Theuerkauff et al., 

2018, Megevand et al., 2021). These effects partially explain the modifications of crab 

communities observed in situ as they unveil, at different integrated levels, several energy 

compromises and adaptations to maintain the crabs global metabolism. They also reveal 

the physiological flexibility of this species and a lack of knowledge about the short-term 

survival strategies they may develop, including behavioural responses.  

In this context, could fine-scale behavioural and metabolic responses of burrowing 

mangrove crabs exposed to WW could contribute to the understanding of large-scale 

changes in communities observed in the field? 

Careau et al. (2008) formulated the existing link between physiology and behaviour, these 

two disciplines having long been perceived as complementary in the field of ecology and 

evolution (Bartholomew, 2005; Cabanac, 1996). Behaviour is readily seen as a powerful 

way to cope with environmental challenges by physiologists, and behavioural ecologists 

recognize the importance of energetics in the context of behavioural decisions and the 

evolution of life-history strategies.    

In this study, we focus on a fiddler crab Paraleptuca chlorophthalmus distributed among Indo-

pacific mangroves, that usually inhabits muddy banks and flats of mangrove estuaries, near 

high-tide levels of mangrove forests (Crane, 1975). This species is one of the declining 

ocypodidae species in the WW impacted parcels of the pilot site of Malamani (Capdeville 

et al., 2018). Behavioural observations coupled with physiological analyses can provide a 

more complete understanding of the impact of an external stimulus on an organism, a 

population or a species (Celi et al., 2013; Filiciotto et al., 2018, 2016). For fiddler crabs and 

other crustaceans, altered behaviour can be considered as an early warning biomarker of 

chemical exposure (Ungherese and Ugolini, 2009). In fiddler crabs, different escaping 

behaviours have been studied in situ, often resulting in a rapid home run towards the 

burrows in case of predation (Jan M Hemmi, 2005) or, inversely, by emerging from their 

burrows, with for example crabs exposed to thermal stress (Halal et al., 2020). Emersion 

behaviour has been proved as a useful escaping strategy, but this has to be in a limited time 

period as crabs become more exposed to predation or dehydration (Luppi et al., 2013). 



 

Moreover, the elimination of CO2 and ammonia is deprecated in the aerial environment 

(Luquet et al., 1998; Wood and Randall, 1981), which bring them regularly into the water.  

As intertidal crabs biological timing follow circadian and circatidal rythms (Naylor, 1997; 

Thurman, 2004; Weis and Weis, 2004), behavioural and physiological responses are 

expected to vary during the time of the day in environmental conditions. Pollutants may 

interfere with such a regulation of crab’s activity according to the patterns of tides and day 

(Azpeitia et al., 2013; Stillman and Barnwell, 2004).  

By investigating several behavioural endpoints and assessing metabolic state (O2 

consumption and metabolic enzymes activities) of the fiddler crab P. chlorophthalmus 

exposed to WW and ammonia-N as a proxy of WW in microcosm, we sought to better 

understand ecological observations in the field through laboratory experiments. 

We thus hypothesized that (1) crabs exposed to pollutants would show a higher activity 

state (escape response) coupled with an emersion behaviour corresponding to short-term 

response to hypoxic and contaminated water; (2) Both WW and Ammonia-N exposure 

would impact crab physiology leading to energy compromises in order to maintain their 

global metabolism. 

O2  consumption was measured as resting metabolic rate, that was considered as 

physiologically relevant (Borges et al., 2018; Ikeda, 2016) to assess the potential effects of 

ammonia-N, pollutant cocktail or hypoxic effects of WW on crabs, independently from a 

potential locomotor or escape behaviour. Then, in order to reveal underlying metabolic 

trade-offs resulting from WW and ammonia-N exposure, we measured citrate synthase 

(CS) activity as a marker of aerobic metabolism through mitochondrial efficiency, and 

lactate dehydrogenase (LDH) activity that would maybe show a shift to anaerobic 

metabolism in order to cope with the energy needs of the animals.  

Male P. chlorophthalmus were collected in February and March 2020 in the mangrove of 

Malamani (Boueni Bay, Mayotte -12,923155, 45.154053) from a population extending 

along both sides of the stream of Malamani, in the Avicennia marina and Ceriops tagal 

vegetation belt (above the Rhizophora mucronata belt). This open habitat presents no canopy 

cover, a large temperature gradient and regular water immersion/emersion, depending on 

the season, the tides and time of the day.  

All animals were hand collected at low tide when crabs are active and out of their burrows. 

They were placed into individual boxes for transportation in order to minimize stress and 



 

fights. These males were then directly transported to the University Centre of Mayotte 

(CUFR, Dembeni, France) and placed for three days for acclimation in tanks containing 

natural seawater (∼33‰ salinity; 1050 mOsmol kg−1), under a natural photoperiod (12h 

light: 12h dark) and without feeding prior to experimentation. These crabs (140) were 

acclimated to an aerial-aquatic environment (crabs could move freely between these two 

environments). The acclimation microcosms were the same as those used for the 

behavioural experiment. 

For behavioural analyses, 60 crabs were studied. For the respirometry experiment, 32 crabs 

were studied. For the biochemical analysis on metabolic markers (citrate synthase, CS and 

lactate dehydrogenase, LDH enzyme activity), 40 crabs were studied. No mortality was 

observed during acclimation and experimental processes.  

Samples of raw wastewater effluent (WW) were directly collected from the Dembeni 

wastewater treatment plant. In order to minimize any possible variation in WW 

composition during the experiments, 100 litres were collected on a single day. WW was 

then distributed in 1 litre containers and stored at -20°C in order to stop bacterial 

proliferation and to ensure a better conservation of nitrogen compounds. This WW 

treatment plant was chosen because basic water parameters were routinely monitored due 

to the European water framework directive (WFD). In addition, frozen samples of 

collected WW were sent to CHROME laboratory (University of Nîmes, France) to assess 

NO3
−, NO2

−, NH4
+, PO4

3 concentrations with additional parameters (see Table 1). 

 

 

Chemical species Concentration (µmol/Kg) 

  

Na+ 3207 

NH4
+ 2313 

K+ 364 

Mg2+ 488 

Ca2+ 286 

F- 5.8 

Acetate 190 

Formate <l.d. 

Cl- 2238.2 

NO2
- <l.d. 

Br- 3.1 

NO3
- 0.6 

Benzoate <l.d. 

PO4
3- 68.5 

SO4
2- 253.9 

Oxalate <l.d. 



 

Table 1. Physical and chemical characterization of undiluted WW collected in Dembeni treatment plant 

system in rainy season (March 2020). Samples were stored at -20°C prior analyses in CHROME 

Laboratory (Nîmes, France). 

Four different experimental conditions were performed: some crabs were maintained in 

seawater (∼33‰ salinity), others were transferred to diluted seawater (∼5‰ salinity) or to 

10 mg.l-1 ammonia-N solution. This solution was prepared by adding 1 mmol of 

ammonium chloride (Sigma, USA) to diluted seawater (∼5‰ salinity). WW was also 

adjusted to ∼5‰ salinity by adding Instant Ocean® Sea Salt.  

Ammonia-N (called N in our experimental design) was chosen as a second experimental 

treatment because the ionized form of ammonia-N (NH4+) is the major component of 

WW (Table 1). This condition referred to total ammonia (ammonia-N), which represents 

the sum of unionized ammonia NH3 and ionized ammonia NH4+ (Haywood G.P, 1983; 

Lemarié et al., 2004; Bermudes and Ritar, 2008). Finally, focusing on single ammonia-N 

effects in a separate experimental condition allow us to avoid pollutant cocktail and 

hypoxic effects (aerobic bacteria that require oxygen to degrade the substrate) (Gerardi, 

2006) caused by WW on crabs physiology. 

The ammonia-N concentration was chosen on the basis of concentrations that may be 

released by treatment plants in Mayotte (Herteman, 2010). It corresponds to a sub-lethal 

concentration for a fiddler crab species such as U. princeps with adults sharing similar size 

and morphology with P. chlorophthalmus (Azpeitia et al., 2013).  

In order to take into account crabs biological timing and potential handling stress, three 

time steps were considered for the behavioural and respirometry measurements: 0h (start 

of exposure), 3h, 6h. In order to assess the activity of CS and LDH, crabs were exposed 

during 6h to the same experimental conditions before euthanasia and sampling.  All the 

experiments started at 10 am, in order to minimize the potential response variations due 

to circadian rhythms of the animals. 

Behavioural endpoints of P. chlorophthalmus were assessed using four independent 

28x22x16cm microcosms for each exposure condition, placed on the floor on a 

polystyrene plate to minimize any potential vibration. Microcosms were divided into two 

communicating environments: aquatic and aerial. Crabs could move freely between those 

environments with this binary-choice setup. Aerial part was made of a surelevated plastic 

grid platform accessible through a gentle slope avoiding crabs from slipping. Prior to each 

experimentation, exposure solutions were quickly poured in the microcosms and 



 

oxygenated during twenty minutes, in order to start the experiment with an at least 90 % 

air saturated water. 

Then, crabs were individually placed in the microcosms (N = 15 per condition), in the 

aquatic environment. The 0h trials started 5 minutes after the crabs were placed in the 

microcosms, in order to minimize the potential stress due to handling. Videos were 

recorded at 0h, 3h and 6h hours during 15 minutes with a Sony Handycam® CX900E 

attached ~210 cm above microcosms. Individual crab movements were analysed using a 

multiple-arena module by EthoVision® XT 15.0 software (Noldus Information 

Technology, Wageningen, Netherlands), with a defined sampling threshold of 5 frames per 

second.  

Four parameters were evaluated: ‘travelled distance’ (cm), ‘mobility’ (a crab may be 

considered as “mobile” even if it does not travel a distance), ‘agitation’ (based on the 

“activity” parameter of EthoVision® with a threshold defined at 30), and, the ‘percentage 

of time spent in the aerial environment’ of the microcosms. The agitation parameter 

focuses on the detection of the movements of the crabs’ legs only. A non-moving, or non-

mobile crab, is not necessarily a quiet or undisturbed crab. Crab leg movement has been 

used as a stress indicator among crustaceans (Hazlett, 1996; Urban, 2015).  

All parameters except ‘travelled distance’ are expressed as % of time. At the end of each 

experiment, animals were weighted and put back in the aerial/aquatic aquariums before 

being released into the mangrove.  

Resting metabolic rate was considered as physiologically relevant (Borges et al., 2018; 

Ikeda, 2016) to assess the potential effects of ammonia-N, pollutant cocktail or hypoxic 

effects of WW on crabs, independently from a potential locomotor or escape behaviour.    

The experimental design consisted in a static, intermittent flow-through respirometry 

system based on Clark et al (2013). Crabs were individually placed into 125 ml chambers 

allowing them to make sporadic movements considering their size, and at the same time 

ensure accurate measurements of O2 consumption. Following procedures described in 

Killen (2014), O2 measurements were performed using a 4-channel fiber-optic system with 

contactless O2 sensor spots (FireSting O2, PyroScience, GmbH, Aachen, Germany) where 

water oxygen content was quantified once every 5 seconds.  

Water-mixing within the chambers was achieved with magnetic stirrers located under 1 

mm² mesh grid to avoid too much disturbance (Rivera-Ingraham et al., 2016). Sensors were 

calibrated to 100 % (using air-saturated water) and 0 % air saturation. Chambers were filled 

with a tubing system providing control SW or contaminated water from aerated, filtered 

and temperature-controlled tanks.  



 

Crabs were gently introduced in the chambers and left to acclimate for one hour in aerated 

seawater prior experiment. 

Following acclimation, the system was filled with the exposure solution. An automated 

flush pump was switched on for 20 minutes to ensure proper mixing and was cut off during 

40 minutes. During that time, the chambers were sealed. The decrease in oxygen content 

could be analysed to indicate the rate of oxygen uptake. After the 40-minute cycle, the 

pump was turned on to flush the metabolic chambers with aerated seawater (or aerated 

WW or diluted seawater enriched with ammonia-N) during 20 minutes. Due to the 

presence of aerobic and anaerobic microorganisms capable of degrading organic 

compounds and consuming O2 (Shchegolkova et al., 2016), a 20 minutes flushing was run 

to ensure 99 % air saturation. The 40 minutes measurements allowed to make accurate O2 

measurements without falling under the threshold of 70 % air saturation in order to 

maintain aerobic metabolism and to avoid hypoxic stress (Ombres et al., 2011; Rodgers et 

al., 2016). 

Similarly to the behavioural experiment, O2 measurements were taken at 0h, 3h and 6h for 

all individuals (N = 10 per condition). The same procedure was applied for blanks 

chambers for each condition and then subtracted from the MO2 per individual.  

At the end of each experiment, animals were weighted and put back in aerial/aquatic 

aquariums before being released into the mangrove. 

In order to illustrate the O2 consumption by aerobic bacteria and the potential induced 

hypoxia for organisms exposed to WW, the same experiment was set up without any crabs 

in the chambers (four treatments, N = 8 per treatment). This bacterial consumption was 

then subtracted from the MO2 per individual as blank.   

In order to perform the CS and LDH activity assays, crabs were anesthetized and 

euthanized on ice for tissue sampling of the muscle of the big chelipeds, anterior and 

posterior gills. Samples were transferred in 1.5 ml tubes and flash frozen in liquid nitrogen 

then conserved separately at -80°C for enzymatic assays. 

Citrate synthase (CS) and lactate dehydrogenase activity (LDH) activities were determined 

to assess the potential physiological effect of WW and Ammonia-N exposures. Indeed, 

they may be useful to determine what sort of locomotor behaviour the animals are most 

likely to rely on due to the expression of aerobic versus anaerobic enzymes found on the 

tissue (Ombres et al., 2011). The potential physiological effects of hypoxic WW on 

anaerobic metabolism were also investigated. 



 

A different batch of animals was chosen for the investigation on metabolic markers. Crabs 

were maintained in the same microcosms used as for the behavioural experiments, but 

without the aerial platform. Crabs could move freely, but stayed totally immerged (no 

“aerial bias” resulting from the potential time spent in air between individuals).  

Citrate synthase activity was used as a marker of mitochondrial content. CS was measured 

using a kit from Sigma Aldrich (#MAK193) following the manufacturer's instruction. 

Briefly, 2-8 mg of anterior gill, posterior gill, and muscle of the big cheliped were 

homogenized in 100 μL of icecold CS Assay Buffer. Then, samples were centrifuged at 

10,000 g for 5 minutes at 4°C and the supernatant was transferred to a fresh tube. Fifty 

microlitres of sample were added to wells of 96-well plates in duplicate with appropriate 

reaction mixes (CS assay buffer, developer and substrate mix). A standard curve was 

obtained with serial dilutions of GSH solution (0-40 nmol/well). The plate was incubated 

for 3 minutes at 25°C and the absorbance was recorded at 412 nm every 5 minutes for 40 

minutes. The colorimetric product (GSH) was proportional to the enzymatic activity of CS 

and normalized to the quantity of tissue. 

Lactate dehydrogenase activity was measured using a kit from Sigma Aldrich (Oakville, 

ON, Canada, #MAK066) following the manufacturer's instruction. Briefly, 2-8mg of 

anterior gill, posterior gill, and muscle of the big cheliped were homogenized in 200 μL of 

ice-cold LDH Assay Buffer. Then, the samples were centrifuged at 10,000 g for 15 minutes 

at 4°C and the supernatant was transferred to a fresh tube. Fifty microlitres of sample were 

added to wells of 96-well plate in duplicate with appropriate reaction mixes (LDH assay 

buffer, developer and LDH substrate Mix). A standard-curve was obtained with serial 

dilutions of NADH solution (0 to 12.5 nmol/well). The plate was incubated at 37°C and 

the absorbance was recorded at 450 nm every 5 minutes for 30 minutes. The colorimetric 

product (NADH) was proportional to the enzymatic activity of LDH and normalized to 

the quantity of tissue. 

Statistical analyses were performed in R version 3.5.2 with Rstudio version 0.99.491 

(Rstudio, Inc), with statistical significance being assigned at α = 0.05.  

To test for potential effects of treatment and time on behavioural endpoints, we used 

generalized mixed-effects modelling (Johnson et al., 2015; Manning, 2007; Zuur et al., 

2013), using the package glmmTMB (Brooks et al., 2017). The time allocated to each 

behaviour was first translated into percentage, except for the distance moved, expressed in 

centimetres.  



 

Three behavioural endpoints (distance moved, mobility, agitation) were modelled in 

function of treatment (SW, DSW, N, WW) (four-level fixed factor) and exposure time (0h, 

3h, 6h) (three-level fixed factor). 

Individual differences and autocorrelation due to repeated measurements were controlled 

via a random intercept of crab ID. Since data followed a compound Poisson-gamma 

distribution while recording a lot of exact zeroes not being missing values, a Tweedie 

distribution (Jorgensen, 1997) error was applied to the models (Candy, 2004).  

To explore the magnitude of the effects of each fixed factor (treatment and time) and their 

interaction, a type II ANOVA (Wald chi-square test) was applied using Anova function in 

CAR package (Fox and Weisberg, 2019). When significant interactions between treatment 

and time were detected –which occurred for the three behavioural endpoints- they were 

investigated through multiple pairwise comparisons using lsmeans package (Lenth, 2016). 

Bonferroni correction was applied to all p-values resulting from this analysis. 

For one of the behavioural endpoints (time spent in aerial environment), no GLMM was 

found to be suitable. Therefore, we focused on the variability of individual responses 

between treatment groups. We investigated, for each time step, the coefficient of variation 

(CV) of each group and used Krishnamoorthy and Lee's (2014) modified signed-likelihood 

ratio test from the R package cvequality (Marwick and Krishnamoorthy, 2019) to compare 

the variability between groups. 

For O2 oxygen consumption, a generalized linear mixed model approach was taken 

assuming Gaussian distribution error with log link. As with above, time (0h, 3h, 6h) and 

treatment group (SW, DSW, N, WW) were considered as fixed factors.  

Crab ID was set as random factor nested within experimental tank (two tanks of exposure 

solution per treatment, N = 4 per tank), which are nested within treatment group (SW, 

DSW, N or WW). Interaction terms were examined using the approach outlined above, 

using type II ANOVA and multiple pairwise comparisons followed by Bonferroni 

correction. The same statistical analysis was used for aerobic O2 consumption, with 

metabolic chamber ID set as random factor.  

For metabolic markers (CS and LDH), residuals were evaluated using Shapiro-Wilk and 

Levene’s test respectively in order to test the data normal distribution behaviour and 

variance homogeneity. When parametric assumptions were not met, data were log-

transformed. One-way ANOVAs were performed separately for anterior gills, posterior 

gills and muscles to assess potential differences of enzymatic activities of CS and LDH 

between treatments (SW, DSW, N, WW) after 6h exposure. All values are represented as 

average ± SEM. 

  



 

Results of the behavioural analyses are depicted in Fig.1 and Fig.2, which include temporal 

tracking responses of 0h, 3h, 6h for the distance moved (Fig.1A), mobility (Fig.1B), 

agitation (Fig.1C) and emersion time parameters (Fig.2).  

For the distance moved (cm), differences across treatments and exposure times accounted 

for significant (p < 0.05) effects of treatment, exposure time, and their interaction (Table 

2, Fig.1A).  

Exposure to WW and Ammonia-N resulted in a significant increase in the distance moved 

by crabs at 3h compared with those exposed to DSW following multiple comparisons test 

with Bonferroni correction. 

For 0h and 6h, no significant difference in distance moved between the four treatments 

was observed. Considering exposure time as factor level, crabs exposed to DSW showed a 

significantly reduced distanced moved at 3h compared with the first time point (0h).  

A significant effect (p < 0.005) of treatment and exposure time on mobility (% time) was 

observed. Their interaction was also significant (Table 2). 

Post hoc multiple comparisons on the interaction terms showed that crabs exposed to WW 

were more mobile than crabs exposed to DSW and SW at 3h and that crabs exposed to 

Ammonia-N were more mobile than crabs exposed to DSW at the same time point (3h) 

(Fig.1B). For 0h and 6h, no significant difference in mobility between treatments was 

observed. Considering exposure time factor level, crabs exposed to DSW showed a 

significantly reduced mobility at 3h compared with the first time point (0h), similarly to 

distance moved.  



 

Figure 1. Averages of (A) distance moved by crabs, (B) percentage of time where crabs were mobile, 

and (C) percentage of time where crabs were agitated at 0h, 3h and 6h exposure to SW, DSW, N and 

WW. Different colours represent treatments (see legend). Values are mean ± SE. Different letters on 

the top (a,b,c) and at the bottom (x,y,) of barplots indicate significant two-way interaction effects of 

treatment and time respectively after Wald Chi-square test and pairwise multiple comparisons 

(Bonferroni corrected). 



 

Crabs were also significantly more agitated when exposed to WW compared with DSW at 

3h only (Fig.1C). In the same way as for the two previous parameters, crabs exposed to 

DSW were significantly less agitated at 3h than at 0h considering the exposure time factor 

level. These results accounted for significant (p < 0.005) treatment, exposure time and 

interaction (Table 2). 

 

A Distance moved   

Factor DF χ² P 

Treatment 3 9.91 0.019 

Time 2 25.72 < 0.001 

Treatment X Time 6 2.85 0.045 

        

B Mobility     

Factor DF χ² P 

Treatment 3 26.25 0.002 

Time 2 15 <0.001 

Treatment X Time 6 13.79 0.032 

        

C Agitation     

Factor DF χ² P 

Treatment 3 21.11 <0.001 

Time 2 27.63 <0.001 

Treatment X Time 6 13.2 0.04 

 

Table 2. Behavioural responses of fiddler crabs as a function of treatment and time. Analysis of 

deviance with Wald Chi-square tests are performed for testing the significant differences of fixed 

categorical variables in GLMMs (N = 15 per treatment for 4 treatment groups and 3 time steps).  

Autocorrelation and non-independence were controlled with crab ID as random factor. 

As depicted in Fig.2, time spent in aerial environment varied a lot between individuals for 

all treatment groups at 0h with no clear preference between the aerial or aquatic 

environment (test statistic = 1.98, p = 0.56, CV: SW = 143.58, DSW = 89.64, N = 81.26, 

WW = 81.65). At 3h, coefficients of variation of N and WW exposed crabs slightly 

decreased without bringing significant difference between treatment group coefficient of 

variations (test statistic = 5.3719, p = 0.146, CV: SW = 97.51, DSW = 96.82, N = 67.83, 

WW = 44.38). At 6h, individual variations significantly differed between treatment groups, 

as 93 % of the crabs exposed to WW spent at least 95 % in the aerial environment (test 

statistic = 9.62, p = 0.02, CV: SW = 97.85, DSW = 64.54, N = 75.17 WW = 25.22) whereas 

other treatments showed similar variations. 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2. Percentage of time that crabs exposed to DSW, SW, N and WW spent in aerial environment 

at 0h, 3h, and 6h (individual values). Different colours represent treatments (see legend). Triangles 

represent the coefficient of variation by treatment and time step. P values indicate if there are significant 

differences between treatments after modified signed-likelihood ratio test. 

 

Results of the respiration rate measurements are depicted in Fig.3A, which includes 

temporal responses for each treatment at 0h, 3h, 6h.  

A significant effect (p < 0.001) of treatment and exposure time on O2 consumption (µmol 

O2 · m
-1· g-1) was observed. Their interaction was also significant (Table 3).  

Post hoc multiple comparisons on the interaction terms showed that crabs exposed to WW 

consumed significantly more O2 than crabs exposed to DSW and at the first-time step (0h) 

(Fig.3A). At 3h, WW exposed crabs consumed significantly more O2 than DSW and SW 

exposed crabs. At 6h, a burst in O2 consumption in crabs exposed to WW generated 

significant differences in respiration rate with the three other treatment groups (DSW, SW 

and N).  

Results of the consumption of O2 by aerobic bacteria are depicted in Fig.3B, including 

temporal responses for each treatment at 0h, 3h, 6h. A significant effect (p < 0.01) of 

treatment and exposure time on O2 consumption (µmol O2 · min1) was observed (Table 

3). Their interaction was also significant (Wald chi-square test). Post hoc multiple 

comparisons on the interaction terms showed that bacterial O2 consumption in WW 

increased significantly between 0h and 3h, and 3h and 6h, with a clear burst in consumption 



 

at 6h (Fig.3B). Bacterial O2 consumption in WW was significantly higher at 6h compared 

with all the other conditions (DSW, SW and N).  

Figure 3. Resting metabolic rate of P. chlorophthalmus (A) and O2 consumption by aerobic bacteria (B) 

in SW, DSW, N and WW at 0h, 3h, and 6h exposure. Values are mean ± SE. Different letters on the 

top (a,b,c) and at the bottom (x,y,) of barplots indicate significant two-way interaction effects of 

treatment and time respectively after Wald Chi-square test and pairwise multiple comparisons 

(Bonferroni corrected). 



 

 

 

A O2 crab cons.     

Factor DF χ² P 

Treatment 3 48.33 < 0.001 

Time 2 32.89 < 0.001 

Treatment X 

Time 6 
80.98 < 0.001 

        

B O2 bacterial cons.     

Factor DF χ² P 

Treatment 3 14.42 < 0.01 

Time 2 363.46 <0.001 

Treatment X 

Time 6 1030.44 
<0.001 

 

Table 3. P. chlorophthalmus resting metabolic rate and aerobic bacteria consumption as a function of 

treatment and time. Analysis of deviance with Wald Chi-square tests are performed for testing the 

significant differences of fixed categorical variables in GLMM (N = 8 per treatment for 4 treatment 

groups and 3 time steps) 

Mean enzyme (CS and LDH) activities in anterior gills, posterior gills and muscles for the 

four treatments are shown respectively in Fig.4A and 4B. Activities are expressed as μmol 

substrate converted to product per minute (U) per mg of protein (U·mg-1·protein). 

No significant differences were found between treatments in CS activity for anterior gills 

(one-way ANOVA, F(3,35) = 0.59, p = 0.62), posterior gills (one-way ANOVA, F(3,31) = 

0.23, p = 0.87) and muscles (one-way ANOVA, F(3,33) = 0.063, p = 0.979). WW and 

Ammonia-N did not affect either LDH activities of anterior gills (one-way ANOVA, 

F(3,34) = 0.38, p = 0.77), posterior gills (one-way ANOVA, F(3,30) = 1.27, p = 0.30) and 

muscles (Kruskal-Wallis test, H = 0.05, df = 3, P = 0.99). 



 

 

Figure 4. Activity of citrate synthase (A) and lactate dehydrogenase (B) in anterior gill, posterior gill 

and cheliped muscles of P. chlorophthalmus exposed to DSW, SW, N and WW for 6h. Values are mean ± 

SE and different colours represent treatments (see legend). 

According to our first hypothesis, crabs exposed to WW and ammonia-N exhibited a 

stimulation of their locomotor behaviour (distance moved and time spent mobile) that 

became significantly different from DSW and SW controls after 3h. At the beginning of 

the exposure (0h), no significant difference was found between the treatments and most 



 

of the crabs seemed to be wandering or mobile (Fig.1 A, B, C). This could be explained by 

a potential stress coupled with an exploring activity of crabs in their new environment. 

After 3h exposure, the crabs were presumably able to acclimate to their environment as 

control DSW exposed crabs decreased significantly their locomotor behaviour and 

agitation at a very low rate in contrast to 0h (Table 2). This species has been described as” 

lethargic” (Crane, 1975), mostly feeding while standing in place unlike other fiddler crab 

species such as G. vocans and G. tetragonon that are more active (wandering, waving, fighting) 

(Weis and Weis, 2004). The behaviour that was observed in crabs in DSW and SW 

conditions after 3h could thus be interpreted as a return to an ecologically relevant 

biological rhythm. 

This is not the case for WW and ammonia-N exposed crabs, which maintained a high 

locomotor and mobility rate at 3h with significant differences compared to DSW and SW 

exposed crabs. This peak activity in crabs exposed to wastewater has also been observed 

in mesocosms after 3h exposure, in two fiddler crabs species (Bartolini et al., 2009). This 

frenetic wandering, without any apparent purpose, was interpreted as an escape response 

from stressful conditions and the direct sewage impact such as lower salinity or pH 

alteration. In our study, we may rule out the salinity factor since crabs in the DSW control 

condition exhibited no apparent stress. Also, they mainly inhabit stream banks that can 

have reduced salinities, avoiding freshwater that could be deleterious. However, other 

factors such as hypoxic water, ammonia-N and pollutant cocktails may be noxious to 

organisms. Only crabs in WW showed a significant higher agitation level compared to 

control DSW, through the movement of their ambulatory legs and chelipedes. This could 

be explained by the detection of specific responses in hypoxic conditions: Taylor and 

Butler (1973) observed that the green crab Carcinus maenas, in aerated water took up resting 

positions with legs folded beneath them, the chelipeds lowered. However, when exposed 

to progressive decrease in O2 (as is the case for WW due to aerobic bacterial consumption, 

see Fig.3B), they observed that crabs began to move around the tank and straightened their 

walking legs in order to partially emerge such as that the exhalant opening chamber of the 

branchial chamber become aerially exposed (Robertson et al., 2002; Taylor and Butler, 

1973; Taylor et al., 1973; Zimmer and Wood, 2017). In our experiments, the water level 

within the arena was high enough such that crabs could not partially emerge themselves 

when staying in aquatic environment, but they were allowed to totally emerge their body 

in aerial environment. Observing the decrease in locomotor activity and agitation after 6h 

exposure in crabs exposed to WW and Ammonia-N (Fig.1) leading to no significant 

differences between treatments, a whole-body emersion was likely to happen after 6h 

exposure in both treatments.  

 



 

Some crustaceans (amongst them, Ocypode crabs) called bimodal breathers, are able to 

perform gas exchange in both aquatic and aerial environments through gills and lungs (de 

Lima et al., 2015; deFur et al., 1988; Gray, 1957; Henry and Wheatly, 1992). This bimodal 

life strategy where organisms can move facultatively between aerial and aquatic media, can 

be seen as an adaptation to efficiently face the heterogeneity of intertidal habitats (Fusi et 

al., 2016). Our results showed that after 3h of exposure, crabs exposed to SW and DSW 

controls were mostly resting (Fig.1) indifferently between aerial and aquatic environment 

(Fig.2). Bimodal breathers need to maintain contact with aqueous environment even under 

terrestrial conditions and keep a supply of water in the branchial chamber, bathing the gills 

due to morphological and physiological adaptations (Henry and Wheatly, 1992; Taylor and 

Butler, 1973). However, several studies showed that whole body emersion behaviour 

happens in crabs facing hypoxia (nuanced with some species-specific responses) (Bell and 

Eggleston, 2005; de Lima et al., 2015; Taylor et al., 1973). Our results showed that crabs 

exposed to more and more hypoxic WW spend substantially more time in air as an escape 

behaviour with a clear preference for this environment (see Fig.2), since they are almost all 

emerged after 6h exposure, and they all emerged themselves at least once. This behaviour 

may increase the risk of predation, desiccation, oxidative stress (as a consequence of several 

cycles of hypoxia and reoxygenation) and troubles in releasing carbon dioxide (CO2) and 

ammonia (NH3) (de Lima et al., 2015). These last two mechanisms occur across the gills 

into the water, implying at least a partial reliance on the aquatic medium (Henry, 1994). 

This could explain why crabs exposed to ammonia-N in the present study exhibited an 

escape behaviour with an increase in locomotion but did not show a full emersion response 

since excretion of nitrogen products must occur in water (Luquet et al., 1998). However, 

another study revealed that acute exposure to high environmental ammonia (HEA) 

triggered emersion responses in the green shore crab Carcinus maenas at high NH4 

concentrations (4 and 10 mmol.L-1 against 1 mmol.L-1 in the present study). However, 

intertidal crabs are usually exposed to lower levels of ammonia. Weihrauch et al. (1999) 

proposed that the high ammonia environment (1-2 mmol.L-1) in the sediment surrounding 

crab burrows may have driven the evolution of active ammonia excretion mechanism in 

crabs. This supports our hypothesis. Therefore, the hypoxic characteristic of WW may be 

a more acute environmental factor than the amount of ammonia-N in the water. 

Crustaceans are considered one of the most sensitive benthic species to hypoxia, after 

fishes (Bartolini et al., 2009). Long term studies showed that crabs chronically exposed to 

hypoxic conditions, first, decrease their activity, and then, exhibit high mortality when low 

oxygen concentrations are maintained (Gray et al., 2002) meaning that short-term 

responses observed in this study are not sustainable over time on the field.  

 



 

Exposure to environmental stressors such as hypoxia can increase physiological and 

behavioural trade-offs (Killen et al., 2012, 2011) such as increasing swimming activity to 

increase the probability of finding more oxygenated water, and decreasing swimming 

activity to lower oxygen requirements (Bushnell et al., 1984; Chapman and Mckenzie, 2009; 

Killen et al., 2012; Lefrançois et al., 2009; Schurmann and Steffensen, 1994). Our study 

supports the first assumption since crabs exposed to WW increase their locomotor 

behaviour in order to find a more oxygenated environment during short-term WW 

exposure. Water is an oxygen-poor respiratory medium, thus, aquatic crustaceans must 

pump high volumes of water over the gills to extract enough oxygen to support metabolism 

(Henry, 1994). Consistently, in this study, crabs totally immersed in hypoxic WW drastically 

increased their resting metabolic rate with a burst in O2 consumption observed after 6h in 

order to supply energy requirements (supporting our second hypothesis). Generally, 

organisms use two initial metabolic strategies when exposed to hypoxic conditions: an 

overall reduction in metabolic rate, and a shift in the aerobic and anaerobic contributions 

to total metabolism (Cooper et al., 2002), which was not the case for the crabs in our study. 

Increased respiration rate can provide adequate but very costly compensation for severe 

hypoxia and ammonia excretion without switching to anaerobic metabolism. Otherwise, 

crabs would have decreased their O2 consumption to reduce their energy requirements 

(Fusi et al., 2017; Vianna et al., 2020). These results are consistent with research studies 

showing that most crabs do not possess efficient anaerobic metabolism (Das and Stickle, 

1993) and cannot survive more than a few hours or days (depending on the species and 

hypoxia level) under hypoxic conditions (Diaz and Rosenberg, 1995; Penha-Lopes et al., 

2009). The assessment of LDH enzymatic activity (indicator of glycolytic potential) in gills 

and chelipede muscles confirms this hypothesis (Fig.4B) at a lower integration level, with 

no change in LDH activity in crabs exposed to WW and ammonia-N (contrary to our 

second hypothesis). This would suggest that crabs rely on other metabolic strategies in 

coping with hypoxic WW (Pritchard and Eddy, 1979), sometimes by trapping an air bubble 

inside while sealing their burrows during high tide (de la Iglesia et al., 1994), providing 

them with sufficient oxygen until emersion (Penha-Lopes et al., 2009). They could also rely 

on the capacity to live in aerial environment rather than process to more complex 

physiological changes. Surprisingly (or not), no effect of WW exposure was either found 

in CS activity in the same organs, when this enzyme (located at the beginning of Krebs 

(citric acid) cycle is an indicator of an organism maximum aerobic potential (Bishop et al., 

2004).  

No effect of isolated ammonia-N treatment was observed (Fig.3A, Fig.4) between 

treatments and time in resting metabolic rate and metabolic markers experiments, 

supporting the fact that WW impacts result in a combination of contaminants and hypoxic 



 

effects. The interactions between multiple stressors have been discussed and are likely 

more complex than a neutral additive interaction where the effects of multiple stress would 

be equal to the sum of each isolated stress (here, ammonia-N and hypoxic water) (Côté et 

al., 2016; Henry et al., 2017). For example, decreased O2 concentrations can hinder 

nitrification and promote reduction of nitrate to ammonia by micro-organisms, increasing 

ammonia concentration particularly when nitrate concentration is high (Henry et al., 2017; 

Jensen et al., 1994; Navel et al., 2013), which is the case in WW. These combined, 

synergistic effects would explain the acute behavioural and metabolic responses observed 

in crabs exposed to short-term 6h WW pulse. 

Behaviour and swimming performances are now well recognized as practical indicators of 

aquatic animals’ ability to respond to environmental pollutants (Amiard-Triquet, 2009), 

that are often considered individually. The study of complex sewage effluents effects in 

intertidal environments on semi-terrestrial crustaceans induce additional considerations 

such as nutrient enrichment, hypoxic conditions and tides that introduce complexity in 

assessing the whole-effluent toxicity (Melvin, 2016) at different biological levels.  

Our study showed that some mangrove crab engineer species respond to domestic WW 

pollution pulses with an increase in their locomotor behaviour and an emersion behaviour. 

This also led to a drastic increase in metabolic rate that could be caused by the combination 

of hypoxic water and increased ammonia toxicity and ammonia excretion related function. 

Exposure to Ammonia-N only triggered an increase in locomotor behaviour with no 

emersion behaviour and no change in resting metabolic rate, probably because crabs are 

adapted to high environmental ammonia levels in sediments and water. In both Ammonia-

N and WW, no change in metabolic enzyme pathways have been observed (CS and LDH), 

implying that no switch in energy supplies occurs when crabs cope with short-term 

pollution pulses. 

Finally, fine-scale metabolic and behavioural responses observed in WW are based on a 

short-term behavioural and physiological flexibility that could be deleterious when 

repeated in the chronic exposure context of a bioremediation site. According to Zeil and 

Hemmi (2006), fiddler crabs represent a society with dense population of burrow-centred, 

grazing foragers where each individual operates from a burrow which serves as a hub for 

most of its daily activities: feeding, burrow maintenance, social interactions such as mating 

or fighting. Within their flexible behavioural repertoire used to adapt to changing 

conditions, crabs have already been observed abandoning their burrows in “herds” to find 

better living conditions when predation risk is too high, when food lacks or in case of 

prolonged harassment by neighbours. The repetition of emersion behaviour, and the 



 

chronic hypoxic conditions due to regular pulses of WW could greatly diminish the living 

conditions within these burrows while increasing the risk of predation and dehydration. 

Such disturbances in the established rhythms in crab societies could lead to massive 

wandering in seek of new burrows and territory. This could partly explain why large-scale 

changes in distribution and abundance patterns have been observed in relation to hypoxia 

(Bell et al., 2003), and why regular anthropogenic pollution discharges such as WW can 

lead to changes in crab communities in situ within a few years (Capdeville et al., 2018; 

Herteman, 2010; Penha-Lopes et al., 2009; Theuerkauff et al., 2020). 
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- Les crabes exposés à l’eau usée montrent un comportement d’évitement (mobilité, agitation) conduisant à une émersion de 

quasiment tous les crabes vers le milieu aérien après 6h.  

- A l’inverse, les crabes exposés à l’eau de mer diluée deviennent « léthargiques » après 3h, et choisissent un milieu sans 

préférence détectable (la tendance est la même pour l’eau de mer, mais non significative).  

- L’eau usée provoque également une hausse rapide et très forte du taux métabolique, comme cela avait été mesuré chez 

T. urvillei (Theuerkauff et al., 2018). La consommation bactérienne augmente aussi très rapidement, entrainant une hypoxie 

progressive dans l’eau usée. 

- Ce caractère hypoxique semble représenter sa caractéristique la plus délétère pour les crabes, car les mêmes effets ne sont 

pas observés en ammonium. Aucun changement dans les marqueurs du métabolisme aérobie et anaérobie n’a été détecté. 

→ Les crabes développent des réponses comportementales et métaboliques à très court terme lorsqu’ils sont exposés à l’eau 

usée. Une émersion hors des terriers est fortement probable lors des épisodes de pollution sur le terrain. La viabilité d’une 

telle stratégie de manière chronique est questionnable : risques de prédation ? Dessiccation ? Effets sur le long terme ?  
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Traits comportementaux Légende 
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Emersion - Immersion 

Marqueurs métaboliques 

Paraleptuca chlorophthalmus 

 



 

 

Réponses physiologiques  
de deux espèces de  

crabes en mangrove  
pristine et anthropisée  
face à une simulation  

d’apports anthropiques.  
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Nous l’avons vu, les crabes de mangrove peuvent être étudiés comme témoins précoces de modifications des 

écosystèmes face à des pollutions. Nous avons eu la possibilité d’étudier une mangrove insulaire considérée comme 

pristine, sur l’île Europa au Sud du Canal du Mozambique. L’étude des écosystèmes pristines est fondamentale dès lors 

qu’on s’intéresse aux enjeux de conservation et à l’évaluation des risques environnementaux de ces écosystèmes, mais 

aussi des écosystèmes connaissant une anthropisation grandissante. 

L’île d’Europa constitue ainsi un site « témoin » en termes de fonctionnement écosystémique, permettant de mieux 

comprendre les modifications des mangroves insulaires sous pressions anthropiques. 

Ainsi, nous avons souhaité étudier la potentielle vulnérabilité différentielle des crabes des mangroves d’Europa et de 

Mayotte face à un scénario d’anthropisation simulé: apport d’eau douce et d’ammonium.  Nous avons prélevé deux espèces 

de crabes violonistes dans le milieu naturel : Gelasimus tetragonon (Europa) et Paraleptuca chlorophthalmus (Mayotte). Elles 

occupent toutes les deux des faciès de mangrove à canopée ouverte (R. mucronata et C. tagal), le long des chenaux de marée. 

Les crabes ont été exposés en conditions contrôlées sur les deux îles en installant notamment un laboratoire sur l’île 

inhabitée d’Europa : osmorégulation, consommation d’oxygène et marqueurs histologiques des branchies et de 

l’hépatopancréas ont été étudiés. 

 

Les expérimentations ont été réalisées sur chacun des sites d’étude. Nous avons étudié la capacité osmorégulatrice des 

crabes en les exposant individuellement à des salinités différentes permettant de générer les courbes d’osmorégulation.  

Nous avons ensuite exposé des individus durant 96h à de l’eau de mer, de l’eau de mer diluée (5 ppt) et une solution 

d’ammonium (5 ppt), en mesurant leur consommation d’O2 à différents pas de temps. A la fin des 96h, un prélèvement 

d’hémolymphe a été réalisé afin de comparer les capacités osmorégulatrices entre conditions. Les crabes ont ensuite été 

euthanasiés, disséqués et fixés afin de réaliser des analyses histologiques sur les branchies postérieures et l’hépatopancréas. 

Des analyses phylogénétiques ont également été réalisées afin de confirmer l’identification des espèces étudiées.  

 

G. tetragonon P. chlorophthalmus 

 

1 – Existe-t-il une vulnérabilité différentielle des crabes d’Europa et de Mayotte face à l’apport d’eau douce et d’ammonium 

(proxy d’un enrichissement d’origine anthropique) ?  

2 – Les crabes de Mayotte, plus régulièrement exposés à l’eau douce et à des eaux usées domestiques, développent-ils des 

acclimatations physiologiques spécifiques ?  
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Abstract 

Mangrove ecosystems are the primary receptors of anthropogenic pollution in tropical 

areas. Assessing the vulnerability of these ecosystems can be expressed, among other 

indicators, by studying the health of ‘ecosystem engineers’. In this study, mangrove forests 

facing opposing anthropogenic pressures were studied i) in the uninhabited island of 

Europa (Mozambique Channel), considered as a pristine ecosystem, and, ii) on the island 

of Mayotte, facing regular domestic wastewater discharges. Using an ecophysiological 

approach, the effects of diluted seawater (DSW) and increased ammonia-N were studied 

for two fiddler crab species: Gelasimus tetragonon (GT) on the island of Europa and 

Paraleptuca chlorotphthalmus (PC) on the island of Mayotte. Osmoregulation curves and 

osmoregulatory capacity were determined along with O2 consumption rates after a 96h 

exposure period. Histological analyses were also carried out on two important metabolic 

organs: the hepatopancreas and the posterior gills.  

Results indicate that both crab species are good hyper-hypo-osmoregulators but only PC 

can maintain its osmoregulatory capacity when exposed to ammonia-N. Oxygen 

consumption is increased in GT after 96h of exposure to ammonia-N but this does not 

occur in PC. Finally, a thickening of the gill osmoregulatory epithelium was observed after 

96h in PC when exposed to ammonium but not in GT.  

Therefore, the two species do not have the same tolerance to DSW and increased 

ammonia-N. PC that is more exposed to chronic inputs of freshwater and effluents in its 

natural environment, develop physiological acclimation capacities in order to better 

manage nitrogenous enrichments. These results along with those from other studies 

regarding the effects of domestic effluents on mangrove crabs are discussed. Therefore, 

the greater vulnerability of organisms occupying pristine ecosystems could induce major 

changes in mangrove functioning if crabs, that are engineer species of the ecosystem, are 

about to reduce their bioturbation activity or, even, disappear from the mangrove forests. 
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Ecological and ecosystem vulnerability assessment may represent a valuable tool in 

biodiversity risk management (De Lange et al., 2010). From the definition of Ippolito et al. 

(2010), ecosystem vulnerability may represent “the potential of an ecosystem to modulate 

its response to stressors over time and space, where that potential is determined by 

characteristics of an ecosystem vulnerability that include many levels of organization”. 

Ecosystem vulnerability assessment may be expressed with a level of potential impact 

related to a certain stressor in a given environment: “the actual status of a polluted 

ecosystem or community represents the response of a (more or less) pristine ecosystem or 

community to a specific stressor or to multiple stressors” (De Lange et al., 2010). The 

authors, thus, state that combining the assessment of vulnerability of a pristine ecosystem 

or community with the actual status allows obtaining crucial information for risk 

management. 

Among vulnerable ecosystems, mangrove forests that thrive intertidal areas are typically 

subjected to a variety of stressors, both natural and anthropogenic.  These include high 

levels of pollutants and nutrients, severe hypoxia, high water turbidity, and fluctuations in 

temperature and salinity. Mangroves are significant ecosystems to study given their 

ecological importance in tropical areas. They accomplish a wide range of key ecosystem 

functions such as carbon storage, nutrient and global carbon cycling, provide breeding, 

recruitment, nursery and feeding areas both terrestrial and aquatic fauna (Amaral et al., 

2009; Cannicci et al., 2009; Lugendo and Kimirei, 2021; Nagelkerken et al., 2008). Also, 

mangrove forests form a buffer zone protecting the shoreline against erosion and 

watershed (Ouyang and Guo, 2016; Zhang et al., 2012).  

Located at the land-sea interface, mangroves are the receptacle of anthropogenic activities 

such as aquaculture, agriculture, urbanization, tourism or coastal pollution (Alongi, 2002; 

Lugendo and Kimirei, 2021; Thomas et al., 1996; Xiang et al., 2020).  

Nitrogen inputs and the altered global cycle of N are one of the most important concerns 

about anthropogenic presence and activities (Vitousek et al., 1997). Human alterations of 

the nitrogen cycle can lead, amongst others, to changes in the composition and functioning 

of estuarine and nearshore systems, with accelerated losses of biological diversity (Nixon, 

1995; Nixon et al., 1996; Vitousek et al., 1997). It has been predicted that tropical regions 

will receive the most dramatic increases in reactive N (Nr) inputs over the next few decades 

(Galloway et al., 2008; Zhu et al., 2005). In this context, our study aims at comparing some 

features of ecosystem vulnerability in both pristine and anthropized mangrove ecosystems.  

Europa island (22° 20′ S, 40° 22′ E) is the southernmost island of the Mozambique 

Channel. It is considered a pristine ecosystem as there is no permanent human settlement, 

making it a prime candidate for marine conservation (O’Donnell et al., 2017). Europa 



 

island is a low-lying (7 meters elevation), coral island of 28 km² surrounded by sand dunes. 

A shallow lagoon, almost empty at low tide, is located on the north-western part of the 

island. It is fringed with 626 ha of mangrove forest (Boullet, 2014; Juhel et al., 2019).  

Mayotte island (12°50′S 45°08′E) is a tropical island (374 km²) situated in the Comoros 

Archipelago, in the northern part of the Mozambique Channel. On this island, the 

mangrove forest covers about 700 ha of the territory (Jeanson et al., 2019). Large 

ecological gradients are encountered in Mayotte rivers and mangroves, one of the main 

anthropogenic pressures being the lack of connection between households and the sewage 

systems. Therefore, domestic wastewater is often discharged directly into rivers and 

mangroves (Capdeville, 2018; Herteman, 2010; Vasselon et al., 2017). Furthermore, the 

island of Mayotte possesses a fast growth of its human population, especially over the last 

two decades resulting in an exponential increase in anthropogenic pressures and 

degradations of its marine environment (Pusineri et al., 2014).  

Studying ecosystem vulnerability in response to stressors must take into consideration 

indicators of ecosystem functioning, including early warning, diagnostic and retrospective 

indicators. Aquatic organisms including crustacean species, are frequently studied as early 

warning indicators of changes in environmental conditions (Burger, 2006; Ungherese and 

Ugolini, 2009). Some ecological functions provided by these species, such as ecosystem 

engineering, have also been identified (Brodie et al., 2018) as key elements to incorporate 

into conservation planning (see Coggan et al., 2018 for a review). Ecosystem engineers are 

species whose actions have “significant impacts” upon the physical structure of their 

habitat and the organisms that live in them (Jones et al., 1994). Amongst them, we find 

burrowing mangrove fiddler crabs, considered as ecosystem engineers through their 

bioturbation activity (Kristensen, 2008; Kristensen et al., 2012; Penha-Lopes et al., 2009). 

Their activity briefly consists in burying, macerating and ingesting litter as well as actively 

digging and maintaining burrows in the sediment (Dittmann, 1996; Emmerson and 

McGwynne, 1992; Giddins et al., 1986; Kristensen and Alongi, 2006; Lee, 1997).  

In view of these elements, it appears relevant to study mangrove crabs living on the two 

islands that experience opposite human pressures. We chose to focus on two ecologically, 

morphologically and phylogenetically proximate species of Ocypodids: Paraleptuca 

chlorophthalmus (PC) from the island of Mayotte and Gelasimus tetragonon (GT) from the island 

of Europa. These species are the most abundant in semi-open canopy habitats situated 

near tidal rivulets of the two mangroves studied, where a high density of burrows (that 

originates from bioturbation activity) is observed. These habitats are the first receptors of 

anthropogenic spillages in the island of Mayotte. Salinity variations throughout freshwater 

inputs and high levels of nutrients are two key stressors in such context. On the island of 

Europa, rainfall is the only source of freshwater, with a mean annual rainfall of 540 

mm/year and a long dry period of seven months in a semi-arid climate (Boullet, 2014; 



 

Lambs et al., 2016). Therefore, GT lives under strong marine influence, mostly in seawater 

and oligotrophic conditions. On the island of Mayotte, 24 permanent rivers reaching the 

sea have been listed (Lapègue, 1999), with a watershed area ranging from 2 to 23 km² 

(Lagarde et al., 2021). Therefore, PC is frequently experiencing salinity variations and 

osmotic changes under mesotrophic or eutrophic conditions, especially in anthropized 

areas. 

In habitats with frequently changing environmental conditions (such as mangrove forests), 

organisms are exposed to multiple stressors that can neutrally, synergistically or 

antagonistically interact (Piggott et al., 2015; Renault et al., 2018). In order to maintain 

functional homeostasis, phenotypic adjustments may be expressed during the life history 

of an individual, ranging from physiological adjustments (acclimation) (Teets and 

Denlinger, 2013) to phenological changes and range shifts (Briscoe et al., 2012; Chuine, 

2010; Renault et al., 2018). In some cases, these exogenous factors can generate 

physiological evolutionary changes because of genetic modifications (adaptation). This 

study does not aim to determine any potential environmental adaptation in the event that 

different sensitivities are observed between crab populations, and this should remain a 

working hypothesis only. 

Considering these elements, we chose to study physiological endpoints on different levels 

of biological organization to assess the potential effects of salinity variations and short-

term exposures to ammonia-N on the two crab species. Physiological biomarkers such as 

osmoregulatory capacity (the difference between hemolymph osmotic pressure and that of 

the external medium, OC), oxygen consumption and histological changes have been widely 

studied and proved to be informative proxies of crustacean responses to environmental 

changes such as salinity variations and ammonia-N inputs (Gillikin et al., 2003; Lignot et 

al., 2000; Ortega et al., 2017; Ros et al., 2021; Theuerkauff et al., 2018b, 2018a). Resting 

metabolic rate is also considered as physiologically relevant (Borges et al., 2018; Ikeda, 

2016) to assess the potential effects of an osmotic chock or ammonia-N exposure on crabs, 

independently from a potential locomotor or escape behaviour. 

Therefore, could GT (on the island of Europa) and PC (on the island of Mayotte) show 

different physiological tolerances to basic anthropogenic pressures, here: salinity reduction 

and high ammonia-N inputs)? The working hypothesis is that vulnerability to diluted 

seawater and ammonia-N inputs must be different for the two species. Specifically: 1) PC 

must have a good tolerance capacity to reduced salinity and increased ammonium input 

within a short-term acclimation period; 2) GT, that is never exposed to eutrophic water 

and rarely to diluted seawater in the field, must be vulnerable to anthropogenic discharges 

and salinity decrease; 3) there should be deleterious effects of Ammonia-N on 

osmoregulatory processes (aggravating factor) for both species since ammonia-N is known 

to disrupt physiological processes such as osmoregulation, immunology, acid/base balance 



 

and gas exchange in Decapod crustaceans (Romano and Zeng, 2013; Weihrauch et al., 

2004). 

 

In the present study, crabs were collected from pristine (Europa - GT) and impacted 

(Mayotte - PC) mangroves and were artificially exposed to diluted seawater (5 ppt) and 

Ammonia-N (10 mg.L-1), a proxy of anthropogenic presence. Several biomarkers were 

considered in order to: i) define the salinity tolerance range of the two species (osmolality 

curves), ii) understand whether eutrophication can have an impact on the crab ability to 

maintain its hydromineral balance (osmoregulatory capacity), and, iii) determine whether 

short-term acclimation (oxygen consumption and histological analyses) can occur to cope 

with eutrophication. If GT was found to be vulnerable to freshwater and Ammonia-N, 

what would be the consequences in terms of vulnerability to anthropogenic pressure for 

the pristine mangroves of the island of Europa? What could the consequences be in terms 

of risk assessment? 

1. Europa Island -The sampling site is mainly constituted of shrubby Rhizophora mucronata 

on coral mud with a sandy-silty texture, in an almost open canopy (Fig.1), near tidal 

channels and rivulets.  

2. Mayotte Island - The study site is located in Boueni bay (12°55′1ʺS, 45°9′23ʺE) in the 

mangrove of Malamani, extending along both sides of a freshwater stream. On this site, 

vegetation structure is mainly represented by Ceriops tagal and R. mucronata facies, along with 

A. marina and B. gymnorhyza species. This open habitat presents no canopy cover, a large 

temperature gradient and regular water immersion/emersion, depending on the season, 

tides and time of the day. Malamani is part of the Chirongui area in the bay of Boueni, 

which had a human population density of 310 hab./km² in 2017. 

A total of 30 crabs (15 from Europa and 15 from Mayotte) used during experiments were 

randomly choosen for DNA sequencing to confirm their taxonomical identification 

through a classical barcoding process (see additionnal file 1). 



 

 

Fig. 1: Localization of Mayotte Island and Europa Island in the Mozambique Channel with the sampling 

sites. 

Male and female GT and PC were collected in April 2019 and March 2020, respectively, in 

the mangroves of Europa and Mayotte (Malamani area) (see Fig.1 for the sampling site). 

All animals were hand collected at low tide when crabs are active and out of their burrows. 

They were placed into individual bags or boxes in order to minimize stress and fights 

during transport to the laboratory (either the field laboratory on Europa Island, or the 

CUFR marine laboratory at the University Center of Mayotte). Animals (∼130 for PC, 

∼100 for GT) were placed for three days for acclimation in individual boxes containing 

natural filtered seawater (∼33‰ salinity; 1050 mOsm.kg−1), under a natural photoperiod 

(12h light: 12h dark) and without feeding prior to experimentation.  

For the osmoregulation experiment, ∼100 PC were studied (N = 10 per salinity) in Mayotte 

and ∼70 GT were studied (N = 4-8 per salinity) in Europa Island. Sampling size was limited 

here due to the pristine nature of the ecosystem and legal environmental protection 

requirements. For the respirometry and osmoregulatory capacity, 24 crabs were studied for 

each species. No mortality was observed during acclimation and experimental processes 

for PC (Mayotte). No mortality was observed during acclimation for GT (Europa), but one 

female died after 72h of ammonia-N exposure.  



 

Three different experimental conditions were performed: some crabs were maintained in 

seawater (∼33 ppt), others were transferred to diluted seawater (∼5 ppt) or to 10 mg.l-1 

ammonia-N solution (hereafter noted respectively SW, DSW and N exposure). This 

solution was prepared by adding 1 mmol of ammonium chloride (Sigma, USA) to diluted 

seawater (∼5 ppt). Ammonia-N  was chosen as experimental treatment because the ionized 

form of ammonia-N (NH4+) is the major component of domestic WW (Capdeville et al., 

2018, Mégevand et al., 2021, submitted). This condition refers to total ammonia (ammonia-

N). It represents the sum of unionized ammonia NH3 and ionized ammonia NH4+ 

(Bermudes and Ritar, 2008; Haywood, 1983; Lemarié et al., 2004). The ammonia-N 

concentration was chosen on the basis of concentrations that may be released by treatment 

plants in Mayotte (Herteman, 2010). It corresponds to a sub-lethal concentration for a 

fiddler crab species such as U. princeps, adults sharing similar size and morphology with P. 

chlorophthalmus (Azpeitia et al., 2013). Ammonia-N exposure solutions were replaced every 

day. Salinity of SW and diluted seawater (DSW) were tested every day and readjusted if 

needed.  

To determine osmolality curves, crabs were exposed at different salinities with 4-8 crabs 

per salinity for GT, and 8-10 crabs per salinity for PC. Salinity ranged from DSW (~4.5 

ppt, ~135 mOsm.kg-1) to concentrated SW (~51 ppt, ~1510 mOsm.kg-1). Animals were 

maintained in isolated boxes for a minimum of 72h, which is sufficient time for 

osmoregulation to be achieved in such estuarine crustacean species (Lovett et al., 2001; 

Rivera-Ingraham et al., 2016). After this period, a hemolymph sample was taken using a 

0.1-0.5 ml hypodermic syringe with the needle inserted between the cephalotorax and the 

third and fourth periopod. Osmotic pressure (OP) of the hemolymph samples was 

immediately quantified in duplicate by freezing point depression osmometry (Model 3320, 

Advanced Instruments, Inc., Norwood, MA, USA). 

At the end of this experiment, animals were put back in individual boxes in aerated SW 

before being released into the mangrove. 

The experimental design consisted in a static, intermittent flow-through respirometry 

system based on Clark et al. (2013). Crabs were individually placed into 125 ml chambers 

allowing them to make sporadic movements considering their size, while ensuring accurate 

measurements of O2 consumption. Following procedures described in Killen (2014), O2 

measurements were performed using a 4-channel fiber-optic system with contactless O2 



 

sensor spots (FireSting O2, PyroScience, GmbH, Aachen, Germany) where water oxygen 

content was quantified once every 5 seconds.  

Water-mixing within the chambers was achieved with magnetic stirrers located under 1 

mm² mesh grid to avoid too much disturbance (Rivera-Ingraham et al., 2016). Sensors were 

calibrated to 100 % and 0 % air saturation using air-saturated water and 80mM Na2SO3 

solution, respectively. Chambers were filled with a tubing system providing control SW, 

DSW or contaminated water from aerated, filtered and temperature-controlled tanks 

(~25°C). Crabs were gently introduced in the chambers and left to acclimate for one hour 

in aerated seawater prior experiment. 

Following acclimation, the system was filled with the exposure solution. A flush pump was 

switched on for 20 minutes to ensure proper mixing and was cut off during 40 minutes. 

During that time, the chambers were sealed. The decrease in oxygen content could be 

analysed to indicate the rate of oxygen uptake. After the 40-minute cycle, the pump was 

turned on to flush the metabolic chambers with aerated seawater (or DSW or DSW 

enriched with ammonia-N) during 20 minutes. Due to the presence of aerobic and 

anaerobic microorganisms capable of degrading organic compounds and consuming O2 

(Shchegolkova et al., 2016), a 20 minutes flushing was run to ensure 99 % air saturation. 

The 40 minutes measurements allowed to make accurate O2 measurements without falling 

under the threshold of 70 % air saturation in order to maintain aerobic metabolism and to 

avoid hypoxic stress (Ombres et al., 2011; Rodgers et al., 2016). O2 measurements were 

taken at T-1h (SW), T1h, T24h and T96h after exposure (SW, DWS or DSW with 

ammonia-N) for all individuals (N = 8 per condition). One female GT exposed to 

ammonia-N died after 72h of exposure.  

At the end of the 96h respirometry exposure, a hemolymph sample from each animal (N 

= 7-8 per condition) and OP was assessed as described above (2.5).  

Following the 96h respirometry experiment, crabs were anesthetized and euthanized on 

ice for tissue sampling of the hepatopancreas, anterior and posterior gills in order to 

perform the histology measurements. Half of the samples was fixed in Bouin’s fixative 

solution for 48h for histological analyses. The other half was flash frozen in liquid nitrogen 

and conserved separately at −80 °C in 1.5-ml tubes for enzymatic assays. This stage was 

verified through epipodite examination under a dissecting microscope after dissection to 

avoid handling-associated stress on the biological markers considered. 

 



 

For histological analyses, posterior gills (pair 7 or 8) and small samples of the 

hepatopancreas were rinsed in 70 % ethanol following immersion in Bouin’s fixative 

solution for 48h. They were then dehydrated in a series of graded alcohols and embedded 

in paraffin. Tissue sections (4 μm) were cut with a Microtome 2125RT Leica, then placed 

on Glycerin albumin precoated glass slides and deparaffinated. They were stained following 

Masson’s Trichrome Staining Protocol (Martoja and Martoja-Pierson, 1967) using 

Haematoxylin Groat, Fuschine Ponceau and Aniline Blue staining solutions. Samples were 

examined using Leica DM6 microscope equipped with a Leica DMC 2900 and the 

associated software LAS X.  

For the hepatopancreas analyses, pictures of the hepatopancreas for each individual were 

taken, each of them depicting 1 to 4 tubules. Images were scaled and analyzed using ImageJ 

software (version 1.51r). Tubules of the hepatopancreas were randomly selected for each 

individual. Four parameters were measured on each of those hepatopancreas tubules and, 

then, averaged for each individual (N = 3-8): the area of the tubules, the number of 

vacuoles per tubule, the area of the B-cell vacuoles, the percentage of B-cell vacuolization 

area per tubule. Posterior gill epithelial thicknesses were measured from areas where nuclei 

were visible using a x40 objective. Along this single-layered epithelium, cell heights were 

systematically measured from the base of the cuticle to the basal side of the cells facing the 

hemolymph lacuna. For statistical purposes, gills were divided into three sections along 

longitudinal (basal, central and apical) and transversal axes (proximal, middle and distal). 

For each of these areas, photographs were taken at the same magnification (x60) using the 

CapturePro software. Measurements of epithelial gill thickness were then performed using 

Image as well. 

Statistical analyses were performed in R version 3.5.2 with Rstudio version 0.99.491 

(Rstudio, Inc), with statistical significance being assigned at α = 0.05. For osmoregulatory 

capacity and gills epithelial thickness, residuals were evaluated using Shapiro-Wilk and 

Levene’s test respectively in order to test the data normal distribution behaviour and 

variance homogeneity. One-way ANOVAs were performed separately for posterior gills 

at each longitudinal level (apical, central, basal) to assess potential differences of epithelial 

thickness between treatments (SW, DSW, N) after 96h exposure. To test potential effects 

of treatment on hepatopancreas parameters, we used generalized mixed-effects modelling 

with treatment as random effects (Johnson et al., 2015; Manning, 2007; Zuur et al., 2013) 

using the package glmmTMB (Brooks et al., 2017). The number of vacuoles per tubule, 

the mean area of the B-cell vacuoles per tubule, the percentage of B-cell vacuolization area 



 

per tubule in hepatopancreas were modelled in function of treatment (three-levels fixed 

factor) assuming a Gaussian distribution error with log link. Individual differences and 

repeated measurements among crabs and tubules were taken into account through a 

random intercept of tubule ID nested into crab ID. Then, type II ANOVAs (Wald chi-

square test) were applied on the models using Anova function in CAR package (Fox and 

Weisberg, 2019). When significant effects of treatment were detected, they were 

investigated through pairwise comparisons using lsmeans package (Lenth, 2016) with 

Tukey correction. For O2 oxygen consumption, a generalized linear mixed model approach 

was taken assuming Gaussian distribution error with log link. Time (T-1h, T0h, T24h, 

T96h) and treatment group (SW, DSW, N) were considered as fixed factors. Crab ID was 

set as random factor nested within experimental tank (two tanks of exposure solution per 

treatment, N = 4 per tank), which are nested within treatment group (SW, DSW, N). 

Interaction terms were examined using the approach using type II ANOVA and multiple 

pairwise comparisons followed by Bonferroni correction. All values are represented as 

average ± SEM. 



 

 Both GT and PC are strong osmoregulators across the tested salinities since they can 

maintain a gradient of greater than 600 mOsm.kg-1 above the ambient medium when 

exposed to salinities close to FW (5-10 mOsm.kg-1, Fig.2A). 

Fig.2.A:  Variations in hemolymph osmolality in relation to the salinity of the external medium of GT 

and PC. B, C : Osmolaregulatory capacity of GT and PC respectively, after 96h exposition to seawater 

(SW), diluted seawater (DSW) and 10 mg.L−1 ammonia-N (N). Values are means ± SEM (N = 7-8 per 

treatment). Different letters represent statistically significant differences between treatments at p < 0.05 

obtained from a one-way ANOVA followed by Tukey post-hoc comparisons. 

Both species hyper-regulated at lower salinities (hemolymph osmolality actively maintained 

at levels above that of DSW) and hypo-regulated at higher salinity (hemolymph osmolality 

maintained below that of SW). The difference between external medium and hemolymph 

osmolality significantly increased as salinity decreased when both species were exposed to 

DSW during 96h (Fig. 2.B, C). GT can maintain osmoregulatory capacity values of ~50 

mOsm.kg-1 in SW and ~600 mOsm.kg-1 in DSW after 96h, and these values are significantly 

different (Fig.2B, one-way ANOVA F(2,20) = 89.44, p < 0.001). The same results are 

observed in PC with osmoregulatory values of ~ 100 mOsm.kg-1
 in SW and ~ 600 

mOsm.kg-1 in DSW (Fig.2C, one-way ANOVA, F(2,20) = 1913, p < 0.001). However, a 

break in the curve is detected at low salinities, when it became increasingly difficult for the 

animals to osmoregulate. For GT, this break occurs at a higher salinity (∼260 mOsm.kg-1) 



 

than for PC (∼118 mOsm.kg-1). Moreover, PC was able to maintain the same 

osmoregulatory capacity in DSW with ammonia-N as in DSW (Fig 2B), whereas a 

significant decrease in osmoregulatory capacity is observed in GT exposed to ammonia-N 

compared with DSW (Fig 2.C): crabs cannot maintain the haemolymph-seawater interval 

as in DSW. 

Respiration rate measurements are depicted in Fig. 2A for GT and 2B for PC. They include 

temporal responses for each treatment at T-1h (SW), T0h, T24h, and T96h. In GT, a 

significant effect (p < 0.001) of exposure time on O2 consumption (µmol O2 ·m
-1 g-1) was 

observed. The interaction between treatment and exposure time was significant (χ2(6, N = 

31) = 16.831, p < 0.01). Post-hoc multiple comparisons on the interaction terms showed 

that crabs exposed to ammonia-N significantly increased their respiration rate after 96h of 

exposure compared to the other time steps and with DSW (Fig. 3A). No effects of the 

osmotic or pollutant shock was observed immediately after exposure (T0h compared to 

T-1h).  

In PC, no significant effect of treatment or exposure time was found, but their interaction 

was significant (χ2(6, N = 32) = 44.5581, p < 0.01). Post-hoc multiple comparisons on the 

interaction terms showed that crabs exposed to SW significantly decreased their respiration 

rate after 96h exposure compared with the other time steps (Fig. 3B). Crabs exposed to 

DSW progressively increased their respiration rate until 96h (significant difference between 

T-1h and T96h and between T0h and T96h). At 96h of exposure, a significant difference 

was observed between SW and DSW only. 



 

 

Fig.3. Resting metabolic rate of GT (A) and PC (B) in SW, DSW and N at T-1h, T1h, T24h and T96h 

exposure. Values are mean ± SE. Different letters indicate significant two-way interaction effects of 

treatment and time after Wald Chi-square test and pairwise multiple comparisons (Bonferroni 

corrected).  

The histology of the three main cell types of the pancreatic tubules of GT and PC is 

presented in Fig. 4E: (1) R-cells (Restzellen, resorptive cells), the most abundant cell type 

in the hepatopancreas; (2) F-cells (Fibrillenzellen, fibrillar cells), which have a columnar 

shape and basophilic cytoplasm with an intense staining; (3) mature B-cells (Blasenzellen, 

blister-like cells), which are the largest cells showing large subapical vacuoles.  

 



 

 

Fig.4. Histological analyses from transverse sections of different tubules of GT (A, B, C, D) and PC 

(E, F, G, H) hepatopancreas exposed to seawater (SW), diluted seawater (DSW) and 10 mg.L−1 

ammonia-N (N). Measurements and counts were carried out on randomly distributed tubules per 

individual. Data were averaged per individual. A, E: Areas of the tubules expressed as mean per 

individual; B, F: B-cell vacuole areas expressed as mean per tubule per individual; C, J: number of B-

cell vacuoles in the tubule; D, H: percentage of B-cell vacuolization area per tubule; I: light microscopy 

illustration of a tubule cross section (GT). The photograph shows a tubule epithelium containing 

absorbing R-cells (R), enzyme synthetizing F-cells (F), and tubule-clearing B-cells (Bv). L: lumen; N: 

nucleus. Values are means ± SEM (N = 3–8 per treatment). Different letters represent statistically 

significant differences between treatments at p < 0.05 after Wald Chi-square test and multiple 

comparisons (Tukey). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

A Hepatopancreas tubule areas (µm²)  
Factor DF χ2 P  
  GT-PC GT PC GT PC  
Treatment 2 0.9819 1.4586 0.6121 0.4822  

B Number of vacuoles / tubules  
Factor DF χ2 P  
  GT-PC GT PC GT PC  

Treatment 2 1.4951 1.3823 0.4735 0.501  

C B-cells vacuole areas (µm²)  
Factor DF χ2 P  
  GT-PC GT PC GT PC  
Treatment 2 1.0779 4.4643 0.5834 0.1073  

D % of vacuolization / tubule   

Factor DF χ2 P  
  GT-PC GT PC GT PC  
Treatment 2 3.1161 9.5381 0.2105 0.008489 ** 

 

Table 1. Results of analysis of deviance for histological measurements from transverse sections of 

different hepatopancreas tubules of G. tetragonon and P. chlorophthalmus as a function of treatment. GT= 

Gelasimus tetragonon (Europa Island), PC = Paraletuca chlorophthalmus (Mayotte). Wald Chi-square tests are 

performed for testing the significant differences of fixed categorical variables in GLMM (N = 7-8 per 

treatment for 3 treatment group). Statistically significant effects are indicated by asterisks: * (p < 0.05), 

** (p < 0.01) and *** (p< 0.001). 

In GT, no effect of treatment was observed for all parameters measured in the 

hepatopancreas (One-way ANOVAS, Table 1). In PC, a significant effect of treatment (p< 

0.01) was reported regarding the percentage of B-cells vacuolization in hepatopancreas 

tubules. Tukey post-hoc showed an increased vacuolization process in DSW and ammonia-

N compared to SW (Fig. 4H).  

No effect of treatment was observed in the gills of GT across the three levels of 

longitudinal axis (apical, central, basal) (one-way ANOVAs, Table 2 and fig. 5A). However, 

in PC, a significant effect of treatment (p <0.0001) was reported at each level of the 

longitudinal axis (one-way ANOVAs, Table 2). Tukey post-hoc tests revealed that the gill 

epithelium of crabs exposed to ammonium for 96h was significantly thicker than those 

exposed to SW or DSW.  



 

 

 

Fig.5. Histological analyses from transverse sections of GT and PC posterior gills exposed to seawater 

(SW), diluted seawater (DSW) and 10 mg·L−1 ammonia-N (N). The photograph illustrates a histological 

cross section of a posterior gill through the raphe (central part, R) and the lamellae (L) A, B: Epithelial 

thickness measurements of gill lamellae across the longitudinal axis of posterior gills of GT and PC. 

Values are means ± SEM (N = 3–8 per treatment). Different letters represent statistically significant 

differences between treatments at p < 0.05 obtained from a one-way ANOVA followed by Tukey post-

hoc comparisons. C: histological section of a gill lamella of Gelasimus tetragonon (cross section). C: cuticle; 

E: epithelium, N: nucleus, PC: pillar cell, S: septum, Hs: hemocoelic space. 

 

 

 

 

 



 

 

 

Table 2. Results of analysis of variance for gill epithelial thickness measured on different parts of the 

longitudinal axis of the gill one-way ANOVAs). GT= Gelasimus tetragonon (Europa Island), PC = 

Paraletuca chlorophthalmus (Mayotte). N = 7-8 per treatment for 3 treatment group. Statistically significant 

effects are indicated by asterisks: * (p < 0.05), ** (p < 0.01) and *** (p< 0.001). 

  

A Gill epithelial thickness - Apical part 

Factor DF MS F P  
  GT PC GT PC GT PC GT PC  
Treatment 2 2 0.8836 20.635 0.551 15.36 0.579 3.68E-06 *** 
Residuals 57 63 1.6029 1.343          
B Gill epithelial thickness - Central part 

Factor DF MS F P  
  GT PC GT PC GT PC GT PC  
Treatment 2 2 2.054 14.839 1.503 13.79 0.231 1.07E-05 *** 
Residuals 57 63 1.367 1.076          

C Gill epithelial thickness - Basal part 

Factor DF MS F P  
  GT PC GT PC GT PC GT PC  
Treatment 2 2 2.057 20.844 0.841 11.37 0.437 6.08E-05 *** 
Residuals 57 63 2.447 1.833          



 

Osmoregulation is one of the key regulatory functions in aquatic organisms and represents 

an excellent indicator of the physiological status of crustaceans (Lignot et al., 2000). 

Crustaceans can be classified as strong, moderate, or weak osmoregulators depending on 

their capacity to tolerate low salinity and the magnitude of the hemolymph-seawater 

osmotic difference (Henry et al., 2012). Results indicate that both PC and GT are strong 

osmoregulators, but the breaking point in the osmolality curve (Fig 1.A) occurs at a higher 

salinity in GT compared to PC. Therefore, the physiological osmoregulatory limit towards 

low salinity for GT is reached before PC. Also, they do not share the same isosmotic point. 

It is higher in GT (~ 1000 mOsm.kg-1) than in PC (~ 830 mOsm.kg-1). Similar results have 

been found in sympatric fiddler crabs living under different salinity conditions in the Gulf 

of Mexico (Thurman, 2004). Hypersaline species such as Leptuca subcylindrical and Minuca 

rapax are isosmotic for media between 840 and 940 mOsm.kg-1 (26 to 30‰) whereas, 

freshwater/brackish water species such as Minuca longisignalis are isosmotic at 732 

mOsm.kg-1 (23‰). The ability to maintain hemolymph osmolality at different 

environmental salinities is well correlated with the habitat of the species (Lin et al., 2002). 

Consequently, a species living near estuaries or river mouths must be highly tolerant to 

salinity variation (hypothesis 1). Ecological knowledge about habitat preferences and 

distribution for both studied species tend to confirm this hypothesis. GT usually inhabits 

exposed, lower intertidal sandy or mud flat shores fringed with mangrove forest, coral 

rubble or rock (Dawn and Frith, 1977; Koga et al., 2000). This species is also considered 

as very marine, often living on shore and never near muddy river mouths (Crane, 1975). It 

has the largest longitudinal range of fiddler crabs, spanning the entire breadth of the Indian 

Ocean and Western Pacific subrealms, as described by Rosenberg (2020). PC does not live 

close to the open sea but near high-tide levels on the muddy banks and flats of mangrove 

estuaries, close to the mouth of streams or rivulets (Crane, 1975). It is one of the dominant 

species living in the study site of Mayotte and is one of the three endemic species from the 

East Africa Province (as defined by Rosenberg, 2020). This province also comprises three 

other species extended into other provinces, including GT. Thus, both species can be 

found in Europa and Mayotte islands even if they do not share the same habitat level and 

salinity conditions.  

Since benthic crustaceans can frequently experience elevated levels of localized ammonia-

N when they bury in sediments with high organic contents (Weihrauch et al., 1999), it is 

believed that this necessitates an adaptive mechanism to remove excessive ammonia-N 

build-up within their hemolymph (Romano and Zeng, 2012; Weihrauch et al., 2004). 

Ammonia excretion has been widely studied in aquatic crustaceans and it is established that 



 

this function is intimately linked to the gills and their osmoregulatory function (See 

Weihrauch et al., 2004 for a complete description of the model).  

The mechanisms for ammonia-N excretion in bimodal crabs are very diverse and complex 

(for a review, see Weihrauch and O’Donnell, 2017), as many membrane transporters are 

involved mainly in the anterior and posterior gills as well as in the antennal gland. The 

sodium pump Na+/K+-ATPase (NKA), K+-channels and Na+/H+ exchangers (NHE) are 

among the key membrane proteins involved although more transporters could be at play 

(Freire et al., 2008; Gonçalves et al., 2006; Lucu and Towle, 2003; Masui et al., 2009, 2002; 

Weihrauch and O’Donnell, 2017). As already described, a number of these transporters 

playing a crucial role in trans-epithelial ammonia excretion are also involved in the 

ionoregulatory machinery (Weihrauch and O’Donnell, 2017, 2015). The best example for 

this is NKA, one of the key transporters responsible for energizing active NaCl transport 

processes in invertebrates and vertebrates alike (Larsen et al., 2014). The NH4
+ pump 

(often referred to NH4
+/K+-ATPase) is equally important. However, this process reaches 

its limits when crustaceans are exposed to excessively high amounts of ammonia-N, 

generally resulting in reduced hemolymph Na+ levels (Romano and Zeng, 2012). This 

phenomenon has been observed in several species living under various salinity conditions: 

the American clawed lobster, Homarus americanus (Young-Lai et al., 1991), the Kuruma 

shrimp, Marsupenaeus japonicus (Chen and Chen, 1996), the burrowing crab Neohelice granulata 

(Rebelo et al., 1999), the freshwater crayfish Pacifastacus leniusculus (Harris et al., 2001) and 

the mud crab Scylla serrata (Romano and Zeng, 2007a), amongst others. We can relate these 

data to our results on osmoregulatory capacity: increased ammonia-N excretion could 

induce a leak in Na+ ions followed by a decrease in OC for GT, but not for PC. This may 

suggest that PC could set-up physiological mechanisms that allow a tolerance capacity to 

high ammonia-N levels in DSW. However, GT could not (rapidly) mobilize such tolerance. 

In most Crustaceans (i.e. H. americanus and P. japonicus), a decrease in hemolymph Na+ levels 

is directly linked with reduced hemolymph osmolality and/or OC, but this is not observed 

in the euryhaline mud crab S. serrata (Romano and Zeng, 2007a). These authors propose 

that this crab species relies on other mechanisms to maintain osmotic pressure even in case 

of Na+ reduced levels, as for example, by increasing the organic osmolytes such as 

hemolymph free amino acids (FAA). One can hypothesis that the difference observed in 

OC between GT and PC may result in different abilities to excrete ammonia-N (through 

NKA, NH4
+/Na+ exchanger, and/or other transporters). With ammonia-N in DSW, GT 

may exhibit lower NKA activity, as reported in the blue swimmer crab Portunus pelagicus 

exposed to ammonia-N at low Na+/K+ ratio (Romano and Zeng, 2011), leading to lower 

Na+ levels in the hemolymph compared to PC. A possible explanation could be that PC 

may better cope with high levels of ammonia-N in its hemolymph than GT, by maintaining 

the activity level of its membrane transporters. Measuring ammonia-N, ion concentration 

and pH levels in the hemolymph would help to confirm this hypothesis.  



 

Increased energy expenditure for osmoregulation and ammonia-N excretion may be 

reflected by increased metabolic indicators such as oxygen consumption (Gomez-Jimenez 

et al., 2004).  

Our results showed no effects of DSW in respiration rate of GT across the 96h of 

exposition compared to the controls in DSW. In PC, respiration rate progressively 

increases in DSW, whereas O2 consumption in SW progressively decreased until 96h of 

exposure. Euryhaline crabs are able to compensate for diffusion loss of ions in dilute media 

by  active uptake of gill epithelium (Genovese et al., 2004). The most energy-demanding 

ion transport mechanism is the active transport driven by the NKA (Lucu and Towle, 

2003), with active ion pumping in specialized epithelial cells that are also mitochondria rich 

(Freire et al., 2008; McNamara and Faria, 2012). Ammonia-N excretion and hyper-

osmoregulation mainly rely on these mechanisms (Weihrauch et al., 2004) which generally 

increases when estuarine/marine crustaceans are exposed to diluted seawater (reviewed in 

Romano and Zeng, 2012). Based on the large loss of salt in diluted media, these crustaceans 

must invest considerable amounts of energy in active transport/uptake of salt in order to 

compensate for the large rates of diffusive salt loss (Henry et al., 2012). When osmotic 

stress is coupled with ammonia-N stress, an increase in O2
 consumption is observed in GT 

after 96h exposure, but this was not observed in PC. This could be directly linked to the 

OC decrease observed in this species. An increased energy demand is likely to occur in 

case of ammonia-N prolonged exposure. For instance, GT could rely on different ionic 

transport mechanisms without necessarily modifying its gill epithelial thickness (as 

discussed in 5.3). Even with an increased uptake of O2, it is possible that the maintenance 

of GT hydromineral balance and ammonia-N excretion function is less efficient when 

facing these stressors than in PC. This could highlight a physiological trade-off because of 

the lack of other adaptive mechanisms. In PC maintained in DSW, the increase in O2 

uptake could be due to an increased energy demand for osmoregulation (among others). 

However, a lower oxygen consumption in DSW with ammonia-N could suggest an 

increased anaerobic metabolism or a different compromise between gas exchange and 

osmoregulation at the gill surface (aka the osmo-respiratory compromise) (Robertson et 

al., 2015). A clear functional specialization has been reported for several crab species, 

posterior gills being the main effectors of the “compensatory” process, while anterior gills 

are mostly involved in gas exchange (Genovese et al., 2004; Pequeux, 1995; Taylor and 

Taylor, 1992). Anterior gills are also known to be actively involved in ammonia excretion 

(Weihrauch et al., 1999, 1998) and in some hyper-regulating species such as green shore 

crab, active ammonia excretion rates being lower in posterior osmoregulatory gills 

compared to anterior gills (Weihrauch et al., 1998). These results indicate that 

osmoregulatory processes are not directly linked to ammonia excretion and that excretion 



 

of toxic ammonia could proceed independently of other physiological processes 

(Weihrauch and O’Donnell, 2017). Large areas in the lamellae of the posterior gill 

epithelium reveals thick ion-transporting cells with well-developed basolateral membranes 

associated with numerous mitochondria in several species of euryhaline crabs such as 

Neohelice granulata (previously Chasmagnathus granulatus) (Genovese et al., 2004). Most of the 

NKA activity is generally restricted to specific areas of posterior gill lamellae lined by this 

kind of epithelium (Towle and Kays, 1986).  

In DSW, no changes were observed in the thickness of the gill epithelium for the two 

species (Fig 5.A, B). However, when exposed to ammonia-N for 96h, branchial epithelium 

thickness of PC significantly increases along the longitudinal axis, whereas this does not 

occur for GT. An increase in osmoregulatory epithelial patches surface of posterior gills in 

crabs exposed to either dilute or hyper-saline water (i.e. when crabs osmoregulate) has 

already been observed (Genovese et al., 2000; Lovett et al., 2006). The authors suggest that 

these gills could be involved both in active ion uptake and active excretion of ions 

depending on the medium salinity, especially with the progressive increase of NKA activity 

during 6 days observed in crabs exposed to dilute seawater (Lovett et al., 2006). In PC, this 

response may be directly related to a strategy allowing increased ammonia-N excretion and 

osmoregulation may be through NKA increased activity, as discussed above. By increasing 

the thickness of the basolateral epithelium of posterior gill cells, PC may increase the 

number of ion transporters (mainly NKA) and mitochondria allowing, therefore, an 

increase in its osmoregulatory and ammonia-N excretion capacities. The increase in 

epithelial thickness does not occur in DSW although a higher metabolic rate is observed 

in this condition. Therefore, PC could rely on two different strategies depending on the 

nature and level of stress (increased metabolic rate in DSW and/or enhanced ion transport 

mechanisms when exposed to ammonium by the lengthening of the basolateral 

epithelium), whereas GT cannot exhibit such plasticity regarding ammonia-N exposure 

and increases its metabolic rate.  

However, though not quantified, no major disruption of cellular structure has been 

observed in either species exposed to DSW or Ammonia-N. In Romano and Zeng (2007b), 

Ammonia-N exposure for 96h lead to different dose-dependent disruptions of gills in P. 

pelagicus. At 10 mg.l-1 ammonia-N (a similar concentration as in the present study), gill 

lamellae showed local infiltrations of haemocytes with normal lamellae structures whereas 

60 mg.l-1 ammonia-N generated extensive haemocyte infiltrations, disrupted pillar cells and 

lamellae collapses.  

 



 

In Crustaceans, the hepatopancreas is a key metabolic organ, expressing a variety of 

transporters (Ahearn et al., 1992). Its numerous tubules are involved in food digestion, 

detoxification of xenobiotics and nutrient absorption (Ceccaldi, 1998; Ortega et al., 2014; 

Zilli et al., 2003). Histological analyses of these tubules revealed few changes for the B-

cells in both GT and PC. Even if their role is still discussed, B-cells can be considered to 

have two functions: elimination of waste material and intracellular digestion of nutrients 

(Vogt, 1994). The supranuclear vacuoles resulting from the coalescence of subapical 

vacuoles take the form of huge lysosomes (Vogt, 1993) and their content can be discharged 

into the lumen by holocrine secretions (Nott et al., 1985). Our results showed a higher 

vacuolisation in PC exposed to Ammonia-N that could be linked to an increased 

intracellular digestion process through B-cells vacuoles, as it has been found in a Sesarmid 

crab species exposed to domestic wastewater (Mégevand et al., 2021). This increase in 

activity would potentially lead to an increased energy expenditure but in this case, our 

hypothesis is that ammonia-N could have a limited effect on the hepatopancreas 

functioning. As mentioned by Chu (1987), the hepatopancreas overall contribution to 

osmoregulatory ion uptake is believed to be minimal, whereas gills are the main site for 

respiration, osmoregulation, ammonia-N excretion, these gills being the main organs 

involved for the overall organismal adaptation to changing conditions. In Ocypodids such 

as PC and GT, the study of the antennal gland would also be of interest in order to 

understand ammonia excretion mechanisms. As shown for several fiddler crabs such as 

Minuca pugnax or Leptuca pugilator, ammonia is known to be actively transported across the 

duct and excreted in the primary urine which contains a high concentration of ammonium 

(De Vries et al., 1994; Green et al., 1959).  

Coping with an aquatic environment with low salinity and elevated ammonia-N is highly 

species- and habitat-specific. Therefore, a fully euryhaline species such as PC, that is 

adapted to nutrient-rich environments (Gross, 1982; Henry et al., 2012) is likely to be less 

vulnerable to nutrient enrichment and may be able to develop other coping mechanisms. 

However, this study focuses on potential short-term acclimation capacities. It does not 

take into account any possible environmental determinism that could arise from micro-

evolution after prolonged exposure to ammonia-N enriched conditions (in Mayotte). A 

research program with multi-generational expositions of the two populations would be of 

high interest, especially for understanding ecosystem health and ecological risk implications 

on a longer timescale (although technically complicated to implement). 

Acclimatory and adaptive capacities to different environments induce species-specific 

responses among Decapod crustaceans that rely on various mechanisms to maintain their 

metabolism (Henry et al., 2012; Romano and Zeng, 2013; Weihrauch et al., 1999). 



 

However, brackish and intertidal environments are among the most stressful aquatic 

biotopes and the establishment of Crustacean communities in such habitats suppose highly 

adapted physiological features (Charmantier et al., 2002; Gilles and Pequeux, 1983) to cope 

with low and varying salinities (Henry et al., 2012). In the present study, PC, living under 

varying salinities and nutrient-driven conditions, appears to have a better tolerance to 

decreased salinity compared to GT, even if GT is a relatively strong osmoregulator 

(hypothesis 1). Ammonia-N triggers short-term acclimation in PC that are not observed in 

GT suggesting that this species could be more vulnerable to anthropogenic discharges 

(collected GT specimens must have never been exposed to eutrophic water and very rarely 

to diluted seawater) (hypothesis 2). GT copes with 96h ammonia-N exposure through 

increased metabolic rate to excrete this product, while struggling to maintain its 

osmoregulatory balance. However, this response does not occur in DSW condition 

without ammonia-N. This suggests that some cumulative deleterious effects under 

Ammonia-N exposure and osmotic stress occur for this species (hypothesis 3).  

Ammonia-N was used in this study as a first indicator of anthropogenic effluents, but it is 

more likely that crab communities are confronted with different contaminants with 

combined effects (e.g. complex and hypoxic wastewater), often consisting of repeated 

exposures. Worldwide, effects of domestic effluent discharges (controlled or not) on crab 

community assemblage have been observed in several different mangroves with various 

results (Capdeville, 2018; Penha-Lopes et al., 2009; Wear and Tanner, 2007; 

Wickramasinghe et al., 2009). The results of the present study point (at least) to a short-

term physiological acclimation to salinity variation and pollution for species such as PC, 

acclimated to euryhaline and anthropized conditions (already proposed in Mégevand et al., 

2021, submitted), but it has been demonstrated that individual abundance for this species 

decreased in chronically WW impacted areas (Capdeville et al., 2018). If GT is unable to 

develop short-term response to salinity and ammonia-N inputs, it is likely that this species 

would be even more sensitive to longer exposure to pollution, or to more complex 

contaminants such as hypoxic WW. If the population decline of engineering species can 

be dreadful for the functioning of freshwater-influenced mangroves (e.g. Mayotte), what 

about isolated and pristine ecosystems like Europa Island? What would be the acclimation 

potential of representative species like GT in the event of anthropogenic effluents? In view 

of the results obtained in this study and those obtained during the various works 

mentioned above, it is possible to be pessimistic about the ecosystem risks incurred by a 

pristine mangrove such as that of Europa if it were to face waters discharges of 

anthropogenic origin. 



 

The two crab species studied here do not show the same tolerance to salinity variations, 

nor to ammonia-N exposure. In accordance with our first hypothesis, Paraleptuca 

chlorophthalmus (Mayotte island) has a better osmoregulatory capacity in diluted seawater 

than Gelasimus tetragonon (Europa Island), which remains, however, a strong hyper-hypo-

osmoregulator. This difference in tolerance can be explained by the living conditions and 

the acclimation capacities of the two species to their respective environments. Exposure 

for 96h to ammonia-N at a concentration of 10 mg.l-1 in diluted seawater (5ppt) generates 

branchial morphological acclimation in PC in order to increase the osmoregulatory and 

ammonium excretion functions. These changes do not occur in GT, this species 

experiencing an increase in oxygen consumption over time as its osmoregulatory capacity 

decreases (hypothesis 2). There appears to be a differential vulnerability between these two 

species to nitrogen inputs as a simulation of anthropogenic presence (hypothesis 3). 

Burrowing crabs ensure crucial ecological functions associated with their bioturbation 

activity. A change in crab community composition will not ensure the maintenance of these 

functions as functional redundancy may not happen. Consequences in terms of mangrove 

functioning and vulnerability are difficult to predict and linked to many others parameters. 

However, our study emphasizes the importance of considering small/medium scale 

ecophysiological indicators of species vulnerability, especially when developed in engineer 

species, to answer large-scale questions of ecosystem risk assessment. 

The authors are grateful to the Terres Australes et Antarctiques Françaises (TAAF) for allowing 

scientific activities including crab sampling in the Scattered Islands and providing logistical 

support during the scientific cruise and our stay on Europa Island.  

  



 

 

Genetical identification of crabs 

A total of 30 crabs (15 from Europa Island and 15 from Mayotte island) used during the 

experiments were randomly chosen for DNA sequencing to attest their taxonomical 

identification through a classical barcoding process. DNA was extracted from a fragment 

of claw using the DNeasy Blood & Tissue Kits (QIAGEN). Approximatively 600 pb 

amplicons were amplified using the 16Sar/16H10 primer set (Palumbi and Metz, 1991; 

Schubart, 2009) targeting the large subunit ribosomal 16S rRNA gene. Successful PCRs 

were sequenced by Sanger sequencing using forward and reverse PCR primer sets. 

Sequences were cleaned up and assemble using BioEdit (RRID:SCR_007361). Public 

sequences with closed similarities were retrieved from Genbank (www.ncbi.nlm.nih.gov) 

using a BLAST search (Madden, 2003). Sequence alignments and phylogenetic analyses 

were performed using Mega4 (Tamura et al., 2007). The phylogenetic relationships were 

inferred using the Neighbor-Joining method with pairwise deletion option (see Figure 1) 

with default parameters.  

Distances within mean groups were 0.16 % for Gelasimus tetragonon and 0.02 % for 

Paraleptuca chlorophthalmus. The distance between species was 15%. The tree confirmed the 

taxonomic identification of samples by showing monophyletic grouping (well supported 

by bootstrap tests) of sequences with reference to Paraleptuca chlorophthalmus sequences in 

Mayotte and those from Europa with Gelasimus tetragonon reference sequences.  



 

 

Figure 1: Phylogenetical analysis of 16r RNA sequences of crabs. The optimal tree is presented 

with bootstrap tests (1000 replicates) shown next to the branches. The evolutionary distances were 

computed using the maximum Composite likelihood method. All ambiguous positions were removed 

for each sequence pair. There were a total of 539 positions in the final dataset. Sequences were 

condensed with a 97% similarity cut-off. Samples used in this study were annotated with a specific color 

(blue for samples from Europa Island and red for sample from Mayotte Island).  
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- Les crabes d’Europa et de Mayotte sont de bons hyper-hypo osmorégulateurs, même si les crabes de Mayotte semblent 

mieux tolérer l’eau douce.   

- Les crabes d’Europa exposés à l’eau douce + ammonium ont du mal à maintenir leur capacité osmorégulatrice, 

contrairement aux crabes de Mayotte. 

- En 96h, la consommation d’O2 des crabes d’Europa augmente lorsqu’ils sont exposés à l’ammonium, ce qui n’est pas le 

cas pour les crabes de Mayotte, qui voient au contraire leur consommation diminuer en eau de mer.  

 - Peu d’effets de l’eau douce et de l’ammonium sont observés à l’échelle de l’hépatopancréas.  

- L’épaisseur de leur épithélium branchial des crabes de Mayotte augment après 96h d’exposition à l’ammonium, ce qui peut 

représenter une acclimatation physiologique afin de maintenir les fonctions d’osmorégulation, d’excrétion d’ammonium et du 

métabolisme basal face à un enrichissement nutritif. Ce n’est pas le cas chez les crabes d’Europa. 

→ Les effets de l’ammonium ne sont pas délétères chez les deux espèces, cependant certaines fonctions importantes semblent 

impactées chez les crabes d’Europa ne connaissant pas d’enrichissement azoté. Les crabes de Mayotte montrent une 

plasticité physiologique leur permettant de potentiellement mieux tolérer des épisodes de pollution. Une vulnérabilité à 

l’ « anthropisation » (enrichissement du milieu) plus importante de l’espèce de crabe dominante sur Europa dans l’habitat étudié  

tend à se confirmer.   
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Les objectifs de la thèse étaient les suivants :  

1) Compléter les connaissances sur les effets de l’exposition à l’eau usée ou à 

l’ammonium sur la physiologie d’une espèce ingénieur de crabe de mangrove 

(Neosarmatium africanum) de Mayotte en condition contrôlée en s’intéressant à un 

organe clé : l’hépatopancréas 

2) Améliorer la compréhension des mécanismes écophysiologiques individuels 

pouvant initier des modifications mesurables au niveau des communautés dans le 

milieu naturel anthropisé à travers l’étude de traits métaboliques et 

comportementaux d’une espèce de crabe violoniste (Paraleptuca chlorophthalmus) 

fortement impactée par les apports réguliers d’eau usée dans une mangrove de 

Mayotte 

3) Étudier la vulnérabilité écophysiologique des crabes de mangrove de deux îles 

connaissant des pressions anthropiques historiquement opposées, face une 

simulation d’anthropisation. Deux espèces de crabes (Ocypodidae) dominantes 

dans des habitats de canopée semi-ouverte sont étudiées dans les l’île d’Europa 

(pristine) et de Mayotte (anthropisée) dans le Canal du Mozambique. Les réponses 

physiologiques des crabes sont étudiées face à un stress osmotique et à un apport 

d’ammonium qui simule des rejets hydrologiques issus d’une présence humaine. 

 

Dans cette discussion, nous reviendrons dans une première partie sur les résultats 

obtenus et sur la pertinence des marqueurs physiologiques et comportementaux 

utilisés au regard des objectifs initiaux, des contaminants étudiés et des effets observés 

selon le niveau d’intégration.  

Dans une seconde partie, nous réfléchirons à l’apport de la physiologie dans la 

compréhension des processus écologiques des milieux naturels anthropisés, au 

regard des résultats obtenus au cours de cette thèse et de la littérature scientifique. Nous 

discuterons des biais et des limites de l’extrapolation des résultats obtenus en laboratoire : 

peut-on passer de réponses physiologiques individuelles obtenues en conditions contrôlées 

à la compréhension de dynamiques naturelles complexes à l’échelle de l’écosystème ? 

Dans une troisième partie, nous réfléchirons à la notion de bioindication et à la mise 

en application de marqueurs sur des espèces bioindicatrices dans le cadre du suivi 

de l’état de santé des mangroves. Les crabes de mangrove pourraient-ils être étudiés en 

tant qu’espèces bioindicatrices ? Quels liens pourrait-on établir entre les marqueurs 

écophysiologiques développés et la mise en place de protocoles de suivi pour des 

gestionnaires ? Dans cette partie, nous introduirons également des travaux liés à la création 

d’un indicateur « crabe » dans le déploiement de la DCE mangrove (Directive Cadre sur 

l’Eau) auxquels nous avons participé et qui sont complémentaires à cette thèse.  



 

La notion de biomarqueur a été définie par (Depledge, 1994) comme une “variation 

chimique, cellulaire, physiologique ou comportementale pouvant être mesurée dans des 

échantillons de tissus, de fluides corporels ou au niveau d’organismes entiers, et fournissant 

la preuve d’une exposition à un ou plusieurs polluants chimiques et/ou radiations, ainsi 

que les effets induits possiblement observables et/ou mesurables ” (trad. pers.). Ces 

biomarqueurs, en particulier ceux concernant les plus bas niveaux d’organisation 

biologiques, sont généralement considérés comme des indices précoces et sensibles de 

stress chimique (Amiard-Triquet and Berthet, 2015).  

Au cours de cette thèse, nous avons étudié les réponses physiologiques et 

comportementales de différentes espèces de crabes de mangrove en déployant des 

biomarqueurs à différents niveaux d’intégration. Les résultats obtenus répondent à nos 

objectifs et s’insèrent également dans un cadre plus global à l’échelle des études 

d’écophysiologie et d’écotoxicologie menées jusqu’alors à Mayotte. En effet, des 

précédents travaux portant sur les effets des rejets d’eau usée domestique et d’ammonium 

sur l’écophysiologie des crabes de mangrove ont déjà été réalisés sur le site d’étude de 

Malamani (Mayotte) par notre équipe. Nous proposons donc d’établir un premier bilan sur 

la base de nos résultats et de ceux préalablement acquis, au regard de données sur l’écologie 

des communautés de crabes collectées par nos collègues du laboratoire ECOLAB sur le 

même site (Capdeville, 2018). Ainsi, le tableau 3 propose une synthèse des principales 

observations réalisées en milieu naturel sur les parcelles impactées (Capdeville, 2018; 

Herteman, 2010) en lien avec les principaux effets observés sur la physiologie des espèces 

de crabes (déclinés selon les biomarqueurs et les niveaux d’organisation biologique étudiés).  
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Eau usée domestique 

Pour rappel, les seules espèces semblant avoir « tiré profit » des rejets d’eau usée 

domestique pendant plusieurs années appartiennent à la famille des Sesarmidae, comme 

c’est notamment le cas de P. guttatum (Figure 6 ; surabondance des individus de cette 

espèce sur les sites de rejet des eaux usées domestiques), dont les individus entrent en 

dépression métabolique lorsqu’ils sont exposés en laboratoire à de l’eau usée (Theuerkauff, 

2019)(Figure 27). Par contre, N. africanum, appartenant à la même famille, connaît une 

diminution de son abondance sur les parcelles impactées. C’est également le cas de 

quasiment toutes les espèces d’Ocypodidae (parmi eux, les crabes violonistes), notamment 

P. chlorophthalmus qui disparaît quasiment des zones de rejets. Ce sont des espèces creusant 

des terriers, à la différence de P. guttatum. Toutes ces espèces de crabes ont témoigné d’une 

augmentation intense et rapide de leur consommation d’oxygène au cours d’expositions 

courtes à l’eau usée.  

Chez toutes les espèces concernées par les expérimentations, les expositions à l’eau usée 

induisent une diminution de la capacité osmorégulatrice lorsqu’elles sont comparées à 

celles des crabes exposés aux mêmes salinités (0,5 – 5 ppt), ainsi qu’une diminution de 

l’activité de la NKA, même chez P. guttatum. Les autres marqueurs développés, lorsqu’ils 

sont communs, ont démontré des réponses différentes en fonction des espèces étudiées, 

et des résultats parfois complexes à interpréter : c’est notamment le cas des enzymes 

antioxydantes dans les branchies et l’hépatopancréas, ainsi que pour la production d’ERO’s 

qui témoignent d’une grande variabilité inter-inviduelle et de réponses sexe-spécifiques. 



 

Figure 27. Aperçu des effets de l’eau usée sur la consommation d’O2 de trois espèces de crabe de 

mangrove impactées différemment sur les parcelles polluées de Malamani (Theuerkauff et al., 2018a ; 

Theuerkauff et al., in prep) A, B : N. africanum et T. urvillei voient leur consommation d’O2 augmenter 

rapidement lorsqu’ils sont exposés à l’eau usée, à l’inverse de P. guttatum qui diminue fortement sa 

consommation d’O2. Les astérisques indiquent des différences significatives entre les conditions 

(p<0,05). 

Dans cette thèse, nous avons pu compléter les connaissances des effets de l’eau usée sur 

N. africanum en développant des biomarqueurs à l’échelle de l’hépatopancréas. Ainsi, 

l’augmentation de la vacuolisation des B-cells ainsi que la dilatation des tubules 

hépatopancréatique (chapitre 1) révèlent l’existence d’un effet de l’eau usée à très court 

terme (5h), notamment sur les processus de digestion intracellulaire. En revanche, aucun 

effet n’a été observé sur les activités des enzymes antioxydantes, ni sur l’assimilation des 

nutriments à travers les activités des enzymes digestives.  

Au regard des résultats obtenus sur les branchies (et les fonctions associées) dans les 

précédentes études, il apparaît que cet organe multifonctionnel serait le site le plus impacté 

par les rejets d’origine anthropique. Les marqueurs comportementaux développés avec P. 

chlorophthalmus ont permis d’apporter de nouveaux éléments de réponses quant aux effets 

potentiels de l’eau usée sur la physiologie des crabes de mangroves, mais également sur 

leurs potentielles stratégies de survie. En effet, l’augmentation rapide de la consommation 



 

d’oxygène (chez toutes les espèces), la diminution de la capacité osmorégulatrice et de la 

production d’ERO’s (confirmé chez une espèce : T. urvillei) en plus des autres effets que 

nous venons d’aborder, sont autant de causes potentielles d’une réponse d’émersion ou de 

fuite, qui pourrait expliquer pourquoi ces espèces quitteraient les zones impactées. 

Toujours dans ce sens, les résultats du chapitre 2 ont permis de mettre en évidence une 

réponse d’émersion chez les crabes de mangrove, précédée d’une réponse d’agitation, 

« proxy » de fuite du milieu aquatique contaminé, qui disparaît une fois que les crabes sont 

tous émergés. Cette réponse est très rapide (3h d’exposition), et correspond à un potentiel 

épisode de pollution (pulse) dans une mangrove étudiée pour la bioremédiation, ou dans 

le cas d’un déversement ponctuel d’eau usée dans un cours d’eau. Ces réponses pourraient 

être différentes dans le cas de pollutions chroniques, où les sédiments deviendraient encore 

plus anoxiques et où les terriers ne seraient plus des refuges, mais des espaces contaminés. 

Ces terriers sont néanmoins indispensables à la survie de la majorité des espèces de crabes 

de mangrove. A l’échelle d’une journée, on observe généralement les crabes à l’extérieur 

de leurs terriers après la marée haute, sur un sédiment encore humide, mais il est beaucoup 

plus rare de les observer à l’extérieur lors des fortes températures et lors des épisodes secs 

où les crabes sont extrêmement vulnérables. Une exposition prolongée hors de leurs 

terriers pourrait alors augmenter fortement les risques de prédation (oiseaux, rats, chiens 

errants, …), mais également le risque de dessiccation et favoriserait ainsi de mauvaises 

conditions de vie. En somme, nos résultats tendent à supporter l’hypothèse que les 

populations stressées par les eaux usées se déplaceraient, modifiant in fine la 

structure des communautés dans les zones impactées. 

Il est à noter qu’aucune modification dans les marqueurs de métabolisme aérobie (citrate 

synthase) et anaérobie (LDH) n’a été identifiée lors de nos expérimentations. Il serait 

intéressant d’étudier ces types de marqueurs chez P. guttatum, qui réduit très fortement sa 

consommation d’O2 lorsqu’il est exposé à l’eau usée. Cette dépression métabolique est 

souvent le signe d’un passage du métabolisme aérobie à un métabolisme anaérobie (Cooper 

et al., 2002; Fusi et al., 2017; Vianna et al., 2020), et cette espèce gère peut-être mieux les 

conditions hypoxiques que les autres espèces de crabes creusant des terriers. Un 

changement des communautés au profit des espèces ne creusant pas de terrier au détriment 

des espèces ingénieurs « à terrier » pourrait avoir des conséquences importantes sur 

l’écosystème, du fait de la diminution de la bioturbation et donc, des surfaces d’échange 

entre les compartiments. A cela s’ajoutent les observations réalisées sur d’autres mangroves 

(in natura ou en mésocosmes) où les activités des crabes et/ou les processus de 

remaniement sédimentaires ont été mesurés. Une corrélation a pu être réalisée entre des 

sédiments plus riches en nutriments et une diminution du temps passé par les crabes à se 

nourrir (en retournant le sédiment), voire à creuser des terriers (Bartolini et al., 2009; Xiang 

et al., 2020). Sur le site d’étude de Malamani, Theuerkauff et al., (2020) ont observé une 

diminution du nombre de terriers (Sesarmidae et Ocypodidae) fortement corrélée aux 



 

salinités des eaux interstitielles représentant les zones de rejets d’eau usée, bien que les 

mêmes résultats n’aient pas été observés par Capdeville et al. (2018). En somme, la 

bioturbation réalisée par les crabes s’entend à deux niveaux : (1) le creusement des terriers 

et (2) le retournement de la couche de sédiments de surface lors de l’alimentation (pour les 

crabes violonistes). L’apport d’eaux usées impacterait le premier niveau de bioturbation 

(Theuerkauff et al., 2020) mais également le second lorsqu’avec des sédiments enrichis en 

nutriments, les crabes trouveraient plus rapidement de quoi se nourrir (Bartolini et al., 

2009; Xiang et al., 2020). Dans le cas de Malamani, il n’est pas possible de conclure que le 

phénomène de bioturbation est impacté dans son ensemble car la réduction du nombre de 

terrier n’est pas nécessairement un proxy d’une réduction de biomasse de la communauté 

de crabes. En revanche, on peut dire que le premier niveau de bioturbation est 

négativement impacté par un remaniement en profondeur du sédiment limité dans les 

zones impactées. Les processus d’infiltration des eaux de surface (usées ou non) dans le 

sédiment seraient eux aussi impactés, ce qui engendrerait possiblement in fine une 

modification de la disponibilité des nutriments et de l’eau dessalée pour les palétuviers. 

Dans tous les cas, les méthodologies consistant à étudier l’eau usée comme une condition 

d’expérimentation se heurtent à des biais rendant difficiles les comparaisons entre 

publications.  

En effet, l’eau usée domestique représente la réalité de manière fidèle en termes de 

pertinence écologique, mais son caractère changeant la rend peu reproductible et limite 

donc les comparaisons entre les études (Theuerkauff, 2019). L’utilisation de l’ammonium 

seul a été proposée comme un proxy de l’eau usée qui permettrait de créer des conditions 

d’exposition contrôlées. Si nous avons vu que l’utilisation en tant que proxy n’était pas 

satisfaisante, cela a tout de même permis de relever des effets propres à ce contaminant 

principal de la majorité des eaux usées domestiques et d’ouvrir des perspectives d’études 

de stress combinés.  

Ammonium 

L’ammonium a donc représenté une composante importante étudiée au cours de cette 

thèse et des précédents travaux menés par Theuerkauff (2019). Comme mis en évidence 

lors du chapitre 2 et au vu du tableau 3, le paramètre de l’eau usée qui semble finalement 

être le plus délétère pour les crabes est son caractère hypoxique, sans doute associé à des 

effets combinés de multiples contaminants que nous n’avons pas investigués. Il nous 

semble donc finalement inadapté d’utiliser l’ammonium comme proxy dans l’idée d’obtenir 

une condition d’exposition stable et représentative des eaux usées domestiques. 

Cependant, l’ammonium est bel et bien l’un de composants principaux de l’eau usée 

domestique et ses effets néfastes sur les crustacés aquatiques ont été étudiés depuis 

longtemps : cela a été discuté au cours des chapitres 2 et 3. D’un point de vue 



 

méthodologique, cette condition est intéressante puisqu’elle permet de discriminer les 

effets « hypoxiques » des effets « autres contaminants » de l’eau usée. Nous l’avons vu lors 

du premier chapitre, l’exposition à l’ammonium provoque très peu d’effet sur 

l’hépatopancréas de N. africanum, et l’augmentation de la digestion intracellulaire ne semble 

pas liée au caractère hypoxique de l’eau usée. D’autres composantes pourraient donc entrer 

en jeu, sans doute de manière synergique. 

Au cours du chapitre 2, l’exposition à l’ammonium a généré une augmentation de l’activité 

des crabes (sans faire augmenter l’agitation des pattes), mais ne déclenche pas de 

comportement d’émersion. Les crabes semblent donc capables de tolérer ce contaminant 

(en tout cas plus longtemps), auquel ils sont exposés à des concentrations 

environnementales durant 6h. Le chapitre 3 a confirmé cette tolérance chez la même 

espèce de crabe, provenant du même site en mangrove : l’exposition, cette fois prolongée 

à 96h, n’a pas généré d’augmentation de la consommation d’O2, ni de dérèglement de la 

fonction osmorégulatrice et ne semble pas avoir modifié le fonctionnement des B-cells de 

l’hépatopancréas. En revanche, un processus d’acclimatation physiologique a été observé 

avec l’épaississement de l’épithélium branchial, fortement impliqué dans les mécanismes 

d’osmorégulation. Ce résultat contraste avec la réduction drastique de l’épaisseur de 

l’épithélium qui avait été observé chez N. africanum exposé durant 5h seulement à l’eau 

usée. Exposé à l’ammonium, G. tetragonon qui provient d’une mangrove pristine à forte 

influence marine, voit sa consommation légèrement augmenter au fil des 96h et sa capacité 

osmorégulatrice diminuer sans aucune modification de l’épithélium branchial (ni 

dommage, ni épaississement). C’est également le cas de N. africanum exposé à des 

concentrations légèrement plus importantes pendant 24h à 72h. Ainsi, les expositions à 

l’ammonium ont montré que G. tetragonon était une espèce potentiellement moins tolérante 

à un enrichissement azoté en ne développant pas d’acclimatation physiologiques visibles 

en 96h. Cependant, elle pourrait également recourir à d’autres mécanismes plus coûteux 

en énergie, basés sur l’utilisation d’autres types de transporteurs ioniques que nous n’avons 

pas étudiés.  

On peut alors émettre l’hypothèse qu’une implantation humaine génératrice d’eaux usées 

domestiques non traitées, sur des territoires jusqu’alors pristines, pourrait avoir des 

conséquences drastiques sur certaines populations de crabes. Un tel scénario écologique 

est tout à fait envisageable dans le contexte Ouest africain et malgache où les écosystèmes 

insulaires inhabités connaissent une expansion humaine massive depuis une dizaine 

d’années.  

On peut également s’attendre à ce que des espèces de crabes telles que P. chlorophthalmus, 

capables de tolérer les épisodes d’apports azotés en développant des acclimatations 

physiologiques, deviennent dominantes dans les zones contaminées par les rejets qui 

étaient auparavant dominées par des espèces sensibles telles que G. tetragonon. A Mayotte, 



 

où les rejets d’eaux usées sont fréquents dans les mangroves, on constate que P. 

chlorophthalmus est très répandu alors que G. tetragonon est beaucoup moins observé. Dans 

cette section nous avons abordé l’ammonium, mais il faut également préciser que les eaux 

usées sont aussi des eaux dessalées et que G. tetragonon, bien qu’étant un excellent 

osmorégulateur a une tolérance plus réduite aux basses salinités. Ceci constitue un autre 

facteur aggravant potentiel dans le contexte étudié. 

 

De manière très synthétique, nous pouvons retenir que :  

 

— L’osmorégulation et la respiration (taux métabolique) sont les fonctions les plus 
sensibles (réponse précocement détectables) face à une pollution à l’eau usée 
domestique chez les crabes de mangrove ; 

 
— Les branchies antérieures et postérieures représentent les organes les plus 

impactés ; 
 
— Des réponses différentes entre les espèces sont observées ; 
 
— L’ammonium a des effets limités sur la physiologie des crabes de mangrove 

exposés à court terme à des concentrations environnementales ; 
 
— L’hypoxie représente l’effet le plus délétère et indirect observé dans l’eau usée 

étudiée ; 
 
— Des études basées sur l’utilisation d’eaux usées artificielles (composition 

maîtrisée) en conditions contrôlés permettraient une reproductibilité des 
expérimentations  

 
— Des réponses comportementales « simples » sont très rapidement observées et 

ouvrent des perspectives d’études permettant de mieux comprendre les 
observations in natura; 

 

  



 

Si le développement des biomarqueurs en tant que système d’alerte précoce d’éventuels 

changements écologiques remonte aux années 1980’s, les méthodologies d’utilisation et 

d’interprétation sont sans cesse révisées, remises en cause et augmentées de nouveaux 

biomarqueurs (Tlili and Mouneyrac, 2021). L’une des causes principales de ces révisions 

sont les critiques ciblant généralement leur manque de spécificité et/ou de pertinence 

écologique (Amiard-Triquet et al., 2011; Cairns, 1992; Forbes et al., 2006). En effet, les 

biomarqueurs sub-individuels et/ou individuels sont importants dans la détermination de 

la base mécanistique des effets du stress sur les systèmes biologiques, mais le lien entre 

des réponses cellulaires et de potentiels impacts écologiques est souvent complexe à 

réaliser (Mouneyrac and Amiard-Triquet, 2013). Il y a quelques années, les études mettant 

en évidence les liens entre les réponses biologiques infra- et supra-individuelles étaient en 

effet plus rares (De Coen and Janssen, 2003; Weis et al., 2001), mais de plus en plus 

d’études visent aujourd’hui à utiliser des biomarqueurs individuels fortement liés aux 

observations écologiques.  

Les biomarqueurs ont ainsi été classés selon des catégories dépendantes de leur objectif et 

de leur niveau d’intégration. Il existe, d’abord, une distinction entre les marqueurs 

permettant aux organismes de faire face à la présence de contaminants dans le milieu 

extérieur, et ceux visant à révéler des effets délétères, que nous pouvons nommer 

respectivement biomarqueurs de défense et de dommages (De Lafontaine et al., 2000). 

Il est admis que les mécanismes de tolérance chez les organismes aquatiques incluent la 

limitation de l’absorption, la détoxification des contaminants bioaccumulés ainsi que 

l’augmentation de l’excrétion (Amiard-Triquet et al., 2011). Au cours du premier chapitre 

de cette thèse, nous avons utilisé des marqueurs de défense et de dommage à des niveaux 

d’organisation assez bas (cellulaire, subcellulaire), afin d’obtenir une vision fine des 

potentiels effets des eaux usées sur les fonctions physiologiques principales de 

Neosarmatium africanum.  

Ces marqueurs ont été sélectionnés dans le but de cibler certaines fonctions cruciales de 

l’hépatopancréas, organe majeur du métabolisme, aussi impliqué dans les fonctions 

de digestion, de détoxification et de sécrétion comme nous l’avons vu. Plusieurs études ont 

montré l’importance de l’hépatopancréas dans la compréhension des modifications 

biochimiques et histologiques causés par les polluants chez les crustacés (Das et al., 2019; 

Lin et al., 2017; Saravana Bhavan and Geraldine, 2009), notamment le cadmium ou des 

pesticides, mais très peu d’entre elles portent sur les effets des eaux usées domestiques. Ce 

choix a également été réalisé au regard des travaux ayant déjà été publiés sur la physiologie 

de cette espèce et qui concernaient les branchies ou le métabolisme global (Theuerkauff et 

al., 2018a, 2018b). Nous souhaitions ainsi obtenir une vision intégrative des atteintes 



 

des processus physiologiques par les eaux usées sur une espèce ingénieur de crabe de 

mangrove à une échelle assez fine, d’où le choix de continuer à travailler sur N. africanum 

dans cette première partie de la thèse. Les activités de la GST, CAT et SOD mesurées lors 

du premier chapitre sont reconnues dans la littérature comme des biomarqueurs de  

défense : la GST pour son rôle dans la biotransformation des contaminants organiques, la 

CAT et la SOD comme défenses antioxydantes contre les pro-oxydants environnementaux 

(Roméo and Wirgin in Amiard-Triquet et al. (2011), Regoli et al. in Amiard-Triquet et al. 

(2011)). Nous avons vu que ces fonctions n’étaient globalement pas impactées : les crabes 

exposés durant 5h à l’eau usée ou à l’ammonium n’augmentent pas leurs mécanismes de 

défenses, et celles-ci ne sont pas non plus saturées au point de devenir des marqueurs de 

dommages. Les autres activités mesurées sont celles des enzymes digestives : protéases 

totales, trypsine et chymotrypsine, souvent utilisées comme des marqueurs de dommages 

en relation à des contaminants du fait de leur rôle central dans le processus de digestion de 

nourriture (De Coen and Janssen, 1998). Aucune modification desdites activités n’a été 

remarquée chez N. africanum, où l’exposition à l’eau usée et à l’ammonium n’engendre pas 

de hausse ni de diminution de l'activité digestive. Les analyses histologiques sont également 

utilisées depuis longtemps comme marqueurs de dommages sur différents tissus de 

l’organisme des crustacés. Nous avons utilisé quatre paramètres histologiques plutôt basés 

sur les fonctions de digestion intracellulaire et de potentielle excrétion, afin d’obtenir à 

l’échelle de l’hépatopancréas des marqueurs témoignant des trois fonctions principales. Ces 

marqueurs histologiques ont montré que l’eau usée domestique semble engendrer une 

hausse de la vacuolisation au sein des B-cells, qui n’est pas forcément liée à une excrétion 

des polluants mais sans doute à une augmentation de la digestion intracellulaire.  

Les trois types de marqueurs utilisés dans le chapitre 1 peuvent jouer un rôle à un niveau 

d’intégration plus haut, l’organisme. En effet, les défenses antioxydantes pouvant être 

déployées contre les polluants reposent sur des mécanismes métaboliques coûteux (Calow, 

1991). De même, les polluants ingérés par les crustacés peuvent interférer avec les 

processus de digestion, entraînant parfois l’inhibition de l’activité des enzymes digestives. 

Cette inhibition génère des problèmes 

d’assimilation des nutriments et impacte les 

réserves énergétiques, pouvant conduire à 

des dysfonctionnements métaboliques à 

l’échelle de l’organisme (De Coen et al., 

2000; Seebaugh et al., 2011; Weis, 2015). 

Enfin, l’augmentation de la vacuolisation 

des B-cells observée chez N. africanum entre 

également en compte dans les compromis 

métaboliques déjà observés dans l’article de 

Theuerkauff et al. (2018a) à l’échelle des 

— Grande variabilité interindividuelle 

notamment pour les activités enzymatiques, qui 

peut être due au N relativement faible (N ~ 8) 

— Difficulté d’interprétation des réponses des 

enzymes antioxydantes  

— Marqueurs histologiques se focalisant sur un 

seul type cellulaire (B-cells) dont les fonctions 

sont encore débattues 

 

 

 

 

 



 

branchies. La mise en place de ces différents biomarqueurs à l’échelle des branchies et de 

l’hépatopancréas a permis de mieux comprendre quelles fonctions cruciales étaient 

potentiellement impactées et quels compromis métaboliques pouvaient être induits : 

compromis entre respiration et excrétion de l’ammonium  (modification de l’épaisseur des 

branchies), entre respiration et osmorégulation (diminution de la capacité osmorégulatrice 

dans l’eau usée), augmentation de processus métaboliques coûteux (respiration, excrétion, 

digestion intracellulaire). Dans le chapitre trois, nous avons souhaité étudier ces deux 

organes chez P. chlorophthalmus et G. tetragonon en procédant à des analyses histologiques 

suivant le même protocole que (Theuerkauff et al., 2018a) pour les branchies postérieures, 

ainsi que celui déjà mis au point lors du chapitre 1 (Mégevand et al., 2021) pour 

l’hépatopancréas, avec des expositions de 96h à l’eau de mer diluée et à l’ammonium.  

Les résultats tendent à montrer ici une acclimatation des crabes de Mayotte face à 

l’exposition à l’ammonium au niveau branchial (épaississement de l’épithélium) et au niveau 

de l’hépatopancréas (augmentation de la vacuolisation) sans dommage observé chez l’une 

ou l’autre espèce de crabe. Ces acclimatations observées permettent sans doute de pallier 

la demande énergétique potentiellement accrue du fait de l’exposition à l’ammonium de 

96h : augmentation de l’excrétion de l’ammonium et de la fonction osmorégulatrice par 

exemple, discutées plus précisément dans le chapitre 3. Chez G. tetragonon où ces 

acclimatations ne sont pas observées, nous avons mesuré une consommation d’oxygène 

qui augmente après 96h d’exposition à l’ammonium. Les marqueurs à l’échelle infra-

individuelle nous ont permis, dans ce chapitre également, de mieux comprendre les 

mécanismes pouvant se mettre en place sur une exposition relativement courte à un 

contaminant comme l’ammonium.  

Les branchies étant le site majeur de la respiration, de l’osmorégulation et de l’excrétion de 

l’ammonium, ce sont elles qui semblent être le plus sujettes aux effets, voire aux dommages 

engendrés par les eaux usées mais également à l’ammonium. Chez P. chlorophthalmus exposé 

à l’eau usée (chapitre 2), des marqueurs métaboliques ont été utilisés en complément de 

l’expérimentation de respirométrie pour justement affiner les connaissances des 

mécanismes générant une augmentation de la consommation d’oxygène observée 

quasiment immédiatement après exposition. Aucune modification n’a été observée dans 

l’activité de la CS (marqueur de métabolisme aérobie) ni la LDH (marqueur du 

métabolisme anaérobie), tandis qu’une très forte augmentation de la consommation 

d’oxygène a été remarquée, tout comme chez N. africanum exposé à l’eau usée durant 5h. 

Ainsi, les biomarqueurs mis en place au cours de cette thèse à l’échelle infra-individuelle 

ont été mis en lien avec des niveaux d’organisation plus hauts notamment à l’aide de 



 

mesures du métabolisme “au repos”. Il semble clair qu’un stress lié à des contaminants 

peut augmenter la demande métabolique basale, principalement pour compenser les coûts 

liés à la régulation de mécanismes cellulaires de protection tels que la synthèse des 

métalloprotéines (pour les métaux), les défenses antioxydantes, la régulation ionique, etc. 

(McGeer et al., 2000; Sokolova and Lannig, 2008; Theuerkauff, 2019; Valavanidis et al., 

2006). Les mesures de taux métabolique aérobie (consommation d’oxygène, ou MO2) 

appliquées à des problématiques d’écologie animale ont été de plus en plus populaires 

depuis les années 2000, notamment grâce aux hypothèses concernant la théorie 

métabolique de l’écologie (Clark et al., 2013). Cette théorie, publiée par Brown et al. 

(2004), a été décrite comme l’une des plus significatives de son temps (Whitfield, 2004). 

Elle prédit les effets de la taille du corps et de la température sur le métabolisme, en prenant 

en compte les réseaux de distribution vasculaire et la cinétique biochimique : l’activité 

métabolique (comme la respiration, la synthèse de nouveaux tissus, la production primaire) 

serait limitée par le transport des nutriments et leur distribution dans le corps (O’Connor 

et al., 2007). Cette théorie part du principe que le taux métabolique d’un organisme 

(influencé par sa taille et la température) représente la principale limite de nombreux autres 

traits essentiels, comme la rapidité avec laquelle l’organisme peut croître et se développer, 

ainsi que d’autres paramètres à des niveaux d’intégrations à l’échelle infra- et supra-

individuelle. Ainsi, le taux métabolique devient un facteur de poids dans les réponses des 

organismes, des communautés, des populations voire des écosystèmes. Par exemple, 

Schramski et al. (2015) ont extrapolé la théorie afin de démontrer que le métabolisme 

individuel des organismes était impliqué dans le contrôle des cycles de matière (notamment 

du carbone) et les flux d’énergie à l’échelle des écosystèmes. L’importance de ce 

métabolisme portée à des niveaux de compréhension des flux de carbone et donc de 

conservation des écosystèmes a donné aux mesures de taux métaboliques une place 

importante dans les marqueurs capables de faire le lien entre différents niveaux 

d’intégration. Si cette théorie est de plus en plus controversée (Hatton et al., 2019; 

O’Connor et al., 2007; Price et al., 2012), il n’en reste pas moins que le taux métabolique 

est souvent considéré comme un marqueur pouvant représenter un "chaînon 

manquant” dans la compréhension des dynamiques de croissance, de fitness, de survie 

entre des niveaux d’intégration très différents. Récemment, l’étude des taux métaboliques 

a fait l’objet d’une attention encore grandissante en raison de la nécessité de comprendre 

la plasticité et les réponses évolutives face aux changements environnementaux, 

notamment au sein des écosystèmes aquatiques (Killen et al., 2021).  

De manière concrète, la vitesse de consommation d’oxygène d’un organisme dans son 

environnement est censée être liée au taux de production d’ATP par phosphorylation 

oxydative mitochondriale. Par conséquent, elle est considérée comme un proxy du taux 

métabolique (Nelson, 2016). La méthode la plus largement répandue pour la mesure de 

taux métabolique chez les animaux aquatiques est celle de la respirométrie à flux 



 

intermittent (Steffensen et al., 1984; Svendsen et al., 2016). Plusieurs types de traits 

métaboliques peuvent être mesurés en fonction des questions posées : s’intéresse-t-on au 

métabolisme et à son fonctionnement basal (correspondant au taux métabolique standard 

ou au repos) ? Cherche-t-on plutôt à l’étudier à un certain niveau d’activité défini, ou en 

lien avec un certain type de comportement (taux métabolique de routine) ? Ces différents 

traits sont définis brièvement dans le Tableau 4.  

 

Tableau 4. Principaux taux métaboliques étudiés chez les poissons et les invertébrés aquatiques, 

définitions et type de problématiques pouvant être envisagées.  

 

Au cours de cette thèse, nous avons principalement étudié le taux métabolique au repos 

(“resting metabolic rate”), qui peut être considéré comme un taux métabolique standard 

moins exigeant (Killen et al., 2021), dans les cas où il est connu que l’activité de l’animal 

sera très limitée (Chabot et al., 2016) : c’est le cas des crabes étudiés qui sont connus pour 

être « léthargiques » (Crane, 1975; Weis and Weis, 2004) et qui sont maintenus dans des 

chambres métaboliques limitant leurs mouvements. L’intérêt ici était de comprendre les 

effets des contaminants sur le métabolisme des crabes à l’échelle des fonctions vitales : 

respiration, ventilation, osmorégulation, excrétion de l’ammonium, sans mesurer en 



 

addition de réponse spontanée liée à la mobilité de l’organisme comme un comportement 

d’évitement par exemple (cas du RMR). La mesure d’un taux métabolique de routine aurait 

également pu représenter un proxy de réponses comportementales si celles-ci n’avaient pas 

été mesurées par ailleurs, en intégrant dans les mesures les potentiels mouvements des 

crabes par exemple, lorsqu’ils se retrouvent totalement immergés.  

Nos résultats ont montré une explosion de la consommation d’oxygène chez P. 

chlorophthalmus exposé à l’eau usée domestique durant 6h (chapitre 2) où, nous l’avons vu, 

la consommation d’origine bactérienne et microbienne est soustraite des mesures. Les 

résultats de Theuerkauff, (2019) et Theuerkauff et al. (2018a) montrent également des 

effets remarquables sur la balance énergétique des trois espèces de crabes étudiées. N. 

africanum (anciennement meinerti) et T. urvillei, ont vu leur demande énergétique augmenter 

fortement lors d’expositions courtes aux eaux usées domestiques. Au contraire, la troisième 

espèce étudiée, P. guttatum (espèce devenant plus abondante dans la zone impactée d’après 

Capdeville (2018)  connaît une forte baisse de son taux métabolique (Figure 27), ce qui 

correspondrait à une stratégie plus souvent adoptée par les organismes aquatiques en 

condition hypoxique (Cooper et al., 2002). Les réponses observées chez P. chlorophthalmus 

sont cohérentes avec celles décrites ici.  

Cette hausse du taux métabolique quasi immédiate dans un contexte expérimental où les 

crabes ne peuvent pas émerger n’est cependant pas forcément représentative des 

phénomènes se produisant dans le milieu naturel impacté. Dans le cadre d’un processus de 

bio-épuration comme celui mis en place dans la mangrove de Malamani, les effluents 

prétraités étaient aspergés à marée basse dans les parcelles de mangrove. Dans ce cas, les 

terriers peuvent être inondés après plusieurs heures d’aspersion, mais les crabes ont 

généralement la possibilité de sortir de leur terrier et de se réfugier sur des zones 

topographiquement plus élevées (en augmentant les risques de prédation et de 

dessiccation), ou de rester dans leurs terriers auxquels ils sont fidèles (Cannicci et al., 1999). 

C’est avec ces possibilités en tête et au regard des résultats évoqués dans la littérature que 

nous avons souhaité investiguer certaines réponses comportementales des crabes 

violonistes exposés à l’eau usée et à l’ammonium.  

Ces traits comportementaux ont été étudiés dans des microcosmes n’ayant pas l’ambition 

de recréer un milieu de mangrove. Nous souhaitions, pour une première expérience de la 

sorte, travailler sur des réponses relativement binaires (émersion/immersion) et 

suivre des paramètres précis qui pourraient aider à mieux comprendre des réponses 

comportementales retrouvées dans le milieu naturel : distance parcourue, mobilité, 

agitation des pattes. Dans cette thèse, les réponses comportementales représentent le plus 

haut niveau d’intégration étudié. De nombreuses études ont démontré l’intérêt de 



 

marqueurs comportementaux dans le domaine de l’écotoxicologie, ce niveau d’intégration 

permettant de faire le lien entre des fonctions physiologiques (pouvant être impactées) et 

des processus écologiques observés suite à une contamination (Scott and Sloman, 2004; 

Sloman and Mcneil, 2012)  (Figure 28).  

 

Figure 28.  Schématisation des interactions entre les processus environnementaux, les réponses 

physiologiques et le comportement chez des poissons mais pouvant s’appliquer aux crabes. De 

nombreux facteurs physiologiques et environnementaux influencent le comportement basique des 

organismes. Après la perception appropriée d’un stimulus environnemental, l’information sensorielle 

est généralement intégrée par le système nerveux central les vertébrés, ou à travers les ganglions chez 

les crustacés décapodes. Des réponses physiologiques secondaires peuvent alors se déclencher, et ces 

changements physiologiues (à différents niveaux d’organisation biologique) vont déterminer les 

réponses comportementales aux stimuli. Les changements comportementaux peuvent par la suite 

influencer à leur tour les processus physiologiques ultérieurs et les stimuli environnementaux. D’après 

Scott and Sloman (2004). 

Si ces réponses sont observées et mesurées chez les crustacés depuis longtemps, la 

connaissance préalable de leur comportement en milieu naturel est cruciale afin de pouvoir 

par la suite établir des marqueurs de changement. Des auteurs comme Crane (1975), de la 

Iglesia et al. (1994), Kohler et al., (2018), Nordhaus et al., (2009), Weis and Weis, (2004) 

ont travaillé à la caractérisation de comportements de base chez les crustacés (crabes de 

mangroves, crevettes, amphipodes) en milieu naturel.  On peut citer notamment pour les 

crabes de mangrove :  

— Comportement alimentaire 



 

— “Waving” et interactions sexuelles 

— Toilettage 

— Interactions agonistiques (offensives et défensives) 

— Construction de terriers 

— Déplacement - éloignement du terrier 

— Temps passé dans les terriers 

— Rythmes de vie : temps passé pour chacune de ces activités 

 

Ces études sont absolument nécessaires préalablement au choix de traits comportementaux 

faisant office de marqueurs permettant de comprendre les effets d’un stress sur des 

comportements de base. Il est cependant important de noter que ces comportements de 

base, en milieu naturel, sont très souvent dépendants de l’espèce. Ainsi, même si plusieurs 

espèces de crabes violonistes partagent le même habitat, il a été prouvé qu’ils ne partagent 

pas forcément le même rythme de vie, ni le même temps alloué à chaque activité. P. 

chlorophthalmus est par exemple plutôt caractérisé comme un crabe “léthargique” dont la 

principale activité est l’alimentation, contrairement à ses congénères Gelasimus vocans, 

occupant le même habitat, caractérisés comme très actifs, se déplaçant beaucoup et ayant 

un comportement agressif à l’égard de leurs congénères (Weis and Weis, 2004). Il semble 

alors important d’adapter chaque marqueur comportemental aux caractéristiques de base 

des espèces étudiées afin de pouvoir interpréter finement les réponses observées sans sous-

estimer ni surestimer la sensibilité des espèces (Kohler et al., 2018).  

Dans notre étude, nous avons cherché à comprendre si les crabes développeraient un 

comportement de fuite et/ou d’émersion potentielle en étant exposés à de l’eau usée dans 

un microcosme très simplifié offrant un choix binaire. Le marqueur comportemental 

pourrait servir à relier certaines réponses à des niveaux d’intégration inférieurs (notamment 

le taux métabolique), avec des 

observations réalisées en milieu 

naturel sur le site de Malamani. 

En effet, nous avons vu que les 

crabes exposés à l’eau usée 

augmentent très fortement et très 

rapidement leur consommation 

d’oxygène (moins de 6h). Nous 

n’avons pas observé de mortalité 

car ce laps de temps est court, et 

que l’eau usée était régulièrement 

réoxygénée afin d’éviter justement aux crabes un stress anoxique (qui n’était pas l’objet de 

notre étude). Ce design expérimental ne permettait cependant pas aux crabes d’émerger du 

milieu d’exposition, ce qui n’est pas forcément cohérent avec la réalité du milieu naturel. 

— Taux métabolique dans l’eau uniquement : échec de la 

mise en place d’une méthode de respirométrie bimodale 

sur l’espèce étudiée dont la taille est trop petite (P. 

chlorophthalmus) 

—  Pertinence écologique en conditions expérimentales : 

microcosmes très simplifiés, réponses individuelles, une 

seule « pulse exposure » (Table 3) 

— Poids des branchies < 3 mg : peu de tissu pour réaliser 

les activités enzymatiques (CS, LDH), signal assez faible 

 

 

 

 

 

 



 

L’expérience comportementale mise en place, même si très basique, permettait d’avoir une 

approche un peu plus cohérente avec les choix potentiels réalisés par les crabes lors des 

phases de pollution dans le milieu naturel. Avec l’étude du taux métabolique, nous avons 

pu voir à quel point l’exposition à l’eau usée engendrait une hausse intense de la 

consommation d’oxygène à très court terme. L’expérience comportementale a permis de 

montrer que les crabes, lorsqu’ils n’étaient pas contraints par la chambre métabolique, 

optaient pour un potentiel comportement de fuite et d’émersion. Ces réponses à très 

court terme représentent un premier élément contribuant à la compréhension des 

changements observés dans cette population à Malamani, à savoir leur quasi disparition 

des zones régulièrement impactées. Une étude à moyen voire long terme en mésocosme 

recréant des conditions de marée en mangrove représenterait une étape cruciale pour 

vérifier les réponses comportementales aux modifications observées à l’échelle des 

communautés par Capdeville et al. (2018). 

 

Nous l’avons vu, l’écophysiologie se situe à l’interface entre la description des réponses 

individuelles ou de groupe face à des conditions environnementales, et l’analyse 

des mécanismes engendrant ces réponses dépendantes de l’environnement, à 

différents niveaux d’organisation (Block and Vannier, 1994). L’analyse des mécanismes 

physiologiques est donc interprétée à la lumière de conditions environnementales données, 

qui peuvent être naturelles (site d’étude anthropisé ou non) ou plus ou moins contrôlées 

(site pilote de Malamani, création de mésocosmes ou de conditions expérimentales avec 

des stress et contaminants définis). Dans cette thèse, nous nous situons principalement 

dans ce deuxième cas puisque nous avons exposé nos crabes à des stress de contaminant 

précis en condition contrôlée. Si le premier chapitre avait pour vocation principale la 

compréhension des mécanismes physiologiques face aux contaminants pouvant être 

retrouvés en mangrove (eau usée, ammonium), le deuxième chapitre avait pour objectif de 

comprendre si ces mécanismes physiologiques pouvaient contribuer à expliquer des 

modifications observées à l’échelle des populations voire des communautés en milieu 

naturel anthropisé. Dans ce cas, nous pouvons penser que les expérimentations réalisées 

relèvent bien du domaine de l’écophysiologie comme définie plus haut. Notre démarche 

tend à faire le lien entre la réponse des crabes observée sur le terrain à l’échelle des 

communautés face à des conditions environnementales stressantes : rejets d’eau usée 

domestique (Capdeville, 2018), et les capacités physiologiques de trois espèces de crabes 



 

représentatives de cette communauté (Theuerkauff, 2019). Ainsi nous visons à mieux 

comprendre, à différents niveaux d’intégration, quels mécanismes physiologiques 

pouvaient être impactés ou mis en œuvre pour induire les réponses observées dans le milieu 

naturel. Cela implique la mise en place d’expérimentations reproductibles en conditions 

contrôlées, mais représentatives de conditions environnementales, à travers une 

représentation simplifiée de ce que les crabes pourraient connaître en milieu naturel, 

considérant tous les biais que cela peut impliquer. Les biais de simplification que nous 

avons rencontrés sont expliqués dans le tableau 5 en lien avec le chapitre 2.  

 

Tableau 5. Pertinence des marqueurs physiologiques mis en place dans le chapitre 2 au regard de leur 

cohérence écologique et présentation des biais issus de la simplification pour réaliser les 

expérimentations 

 

Ainsi, s’il semble acquis que la compréhension des réponses physiologiques représente une 

composante très importante de l’explication du comportement des organismes et des 



 

interactions avec leur environnement, on retrouve souvent la thématique du “chaînon 

manquant” entre la physiologie et l’écologie (Karasov and del Rio, 2020). Dans le cas de 

notre deuxième chapitre, nous pouvons conclure à des réponses assez aiguës à court terme 

face à l’exposition à l’eau usée. La simplification consistant à étudier la possibilité d’utiliser 

le principal contaminant présent dans l’eau usée comme proxy a montré que celui-ci n’était 

pas satisfaisant car il ne prend pas en compte la consommation bactérienne importante 

dans l’eau usée. Nous avons ainsi pu vérifier que l’ammonium engendre à lui seul une 

hausse de l’activité et un comportement pouvant s’apparenter à celui d’une fuite, sans pour 

autant générer une émersion ni une augmentation de la consommation d’O2. Les réponses 

des crabes face à l’eau usée sont plus aiguës, notamment du fait du caractère hypoxique de 

l’eau usée, et sans doute à cause d’effets combinés entre les différents contaminants, que 

nous n’avons pas pu investiguer. L’expérimentation comportementale a également 

engendré une réponse d’émersion chez les crabes exposés à l’eau usée alors que dans les 

autres conditions, nous n’avons observé aucune préférence entre le milieu aérien et 

aquatique. Pouvons-nous, pour autant, affirmer que cela se produit aussi dans le milieu 

naturel ? Notre expérimentation ne prend pas en compte les paramètres biotiques et 

abiotiques pouvant jouer sur les réponses comportementales : qu’en est-il du risque de 

prédation, de l’heure de la journée et de l’exposition au soleil (risque de dessiccation), des 

expositions prolongées aux contaminants ?  

L’une des critiques faite aux biomarqueurs appliqués à des problématiques 

environnementales, est que les méthodes extrapolent généralement des réponses dans le 

mauvais sens : du bas vers le haut (« bottom-up ») au lieu de partir du haut vers le bas 

(« top-down ») (McCarty et al., 2002), à propos des niveaux d’organisation biologique.  

Ainsi, F.E.J Fry proposait de considérer l’écosystème dans son ensemble afin d’en 

comprendre les propriétés. Il recommande d’étudier les propriétés d’un niveau 

d’organisation défini, et d’utiliser ces observations pour étudier le niveau d’intégration juste 

en-dessous. Il ajoute: “The truth of the matter is that one man’s observations are the 

next man’s analysis (…). If you take the properties too many steps down you’re 

being stupid: and you cannot go in the other direction.” (Kerr, 1976). 

Lors de nos travaux, nous nous sommes inspirés des observations réalisées à l’échelle des 

populations et des communautés par Capdeville (2018) afin de déterminer les espèces et 

les marqueurs que nous souhaitions intégrer pour étudier les réponses physiologiques des 

crabes. Notre approche a donc été descendante dans un premier temps (Figure 29). Une 

fois nos protocoles calibrés au regard de ces données écologiques, nous avons ensuite 

étudié des niveaux d’intégration allant du comportement aux activités enzymatiques. Les 

réponses obtenues chez les crabes exposés à l’eau usée et à l’ammonium nous ont par la 

suite donné la possibilité de mieux comprendre les niveaux d’intégration supérieurs selon 

un raisonnement « bottom-up » incontournable dès lors qu’on adopte une démarche 



 

mécanistique, mais qui serait critiquable selon Fry (Kerr, 1976) et McCarty et al. (2002). 

Dans le tableau 5, des pistes sont proposées qui permettraient d’améliorer la cohérence 

des expérimentations au regard des conditions écologiques rencontrées dans la mangrove 

de Malamani. 

 

Figure 29. Démarches ayant mené au développement d’une approche écophysiologique pour répondre 

aux objectifs scientifiques du chapitre 2. 

Dans le troisième chapitre de cette thèse, nous avons également étudié les réponses 

individuelles de crabes de mangrove dans un contexte d’anthropisation, en travaillant cette 

fois dans deux mangroves connaissant des pressions anthropiques très différentes, 

sur deux espèces proches de crabes violonistes, dominantes dans les habitats ouverts des 

chenaux de marées.  

Nous l’avons vu au cours du chapitre 3, l’étude de la vulnérabilité des écosystèmes est 

devenue une composante importante à prendre en compte dans la gestion des risques 

environnementaux (Brodie et al., 2018; De Lange et al., 2010; Ippolito et al., 2010). 

Plusieurs cadres théoriques ont été proposés dans la littérature scientifique afin de combler 

le fossé existant entre les études écotoxicologiques (principalement en laboratoire) et la 

complexité des effets d’une pollution générant la qualité (ou l’état de santé) réelle d’une 



 

communauté ou d’un écosystème. Malgré cela, le développement d’outils permettant 

d’extrapoler les effets de substances toxiques sur des organismes face à des scénarios 

observés en milieu naturel est principalement réalisé en laboratoire. Par conséquent 

l’évaluation des risques extrapolée à l’échelle des écosystèmes est souvent dérivée de 

réponses biologiques qui témoignent de dommages physiologiques mesurés à l’échelle de 

l’espèce (Medina et al., 2007). 

La rareté des écosystèmes encore non impactés par les activités anthropiques les rend 

essentiels en matière de conservation, mais ils représentent également des sites “témoins” 

n’ayant connu aucune ou peu d’altération. Dans le troisième chapitre, notre approche 

écophysiologique diffère de celle adoptée lors du second chapitre. Nous ne sommes pas 

partis d’observations réalisées dans le milieu naturel et au laboratoire pour essayer de nous 

focaliser sur des réponses qui pourraient potentiellement être écologiquement cohérentes. 

Nous avons cherché à étudier des écosystèmes de mangrove qui connaissent des 

pressions anthropiques opposées à travers la description des réponses 

physiologiques de deux espèces de crabes dominantes sur chaque site. La 

vulnérabilité physiologique différente des deux espèces face à la simulation in vitro 

d’un impact anthropique contribuerait à expliquer leur dominance dans le milieu 

naturel (Figure 30). 

 

Figure 30. Démarches ayant mené au développement d’une approche écophysiologique pour répondre 

aux objectifs scientifiques du chapitre 3 



 

Comme discuté dans le chapitre 3, la tolérance aux variations de salinité et à la présence 

d’ammonium est très souvent liée à l’habitat des espèces (Lin et al., 2002; Weihrauch et al., 

1999). De très nombreuses études de physiologie comparative se sont penchées sur ces 

questions de tolérance (salinité, contaminants) chez les crustacés, avec des objectifs et des 

comparaisons différentes. On trouve, par exemple, des études s’intéressant aux 

mécanismes d’osmorégulation chez les crustacés décapodes selon différents stades de vie 

(Anger and Charmantier, 2000; Charmantier et al., 2009), avec des expositions à des 

salinités différentes testées sur une seule espèce sans lien étroit avec des conditions 

environnementales particulières. On retrouve également des études sur la capacité 

osmorégulatrice de deux espèces d’un même genre, exposées à des variations de salinité et 

de température mises en lien avec les variations environnementales saisonnières (Dehnel, 

1962). 

Depuis les années 2000, il semble que de plus en plus d’études aient utilisé les paramètres 

physiologiques de crustacés comme marqueurs de stress potentiels provenant de milieux 

naturels anthropisés. En effet, les études portant sur les impacts anthropiques sur les 

écosystèmes étaient, il y a vingt ans, généralement reliées à la manière dont la perte 

d’espèces sensibles affecte les taux de transformation de matière et les propriétés 

fonctionnelles d’un écosystème (voir Kinzig et al. (2013) et Middleton and Grace (2004) 

pour des reviews). Selon la théorie de la redondance fonctionnelle (Yachi and Loreau, 

1999), les communautés composées de groupes fonctionnels comportant de nombreuses 

espèces rendront le fonctionnement écosystémique plus résistant à la perte d’espèces, car 

les espèces les plus tolérantes pourront compenser la disparition de celles n’ayant 

pas toléré le stress. Ainsi, les espèces sont étudiées comme des proxys d’entités 

fonctionnelles dans le cadre de l’évaluation des impacts sur les écosystèmes et leurs 

propriétés fonctionnelles sont directement liées à leur nombre et à leur abondance (Hooper 

and Vitousek, 1997; Mikola et al., 1998). Cependant, il a été de plus en plus démontré que 

les mécanismes par lesquels la diversité peut influencer le fonctionnement des écosystèmes 

sont liés aux attributs fonctionnels des espèces plutôt qu’à la richesse spécifique 

elle-même (Medina et al., 2007). Ainsi, il a été suggéré par la suite que la diversité des 

traits (par exemple physiologiques, morphologiques, comportementaux) devrait recevoir 

plus d’attention que la diversité des espèces si l’objectif est de comprendre les 

conséquences fonctionnelles de la perte de biodiversité sur le fonctionnement global de 

l’écosystème (Giller et al., 2004).  

Par exemple, dans notre domaine d’étude, les mécanismes d’osmorégulation sont peu à 

peu devenus des marqueurs d’acclimatation (voire d’adaptation) à des conditions 

environnementales changeantes (Lignot et al., 2000), et la physiologie comparative a 

permis de mieux comprendre quels mécanismes permettraient à certaines espèces de 

survivre plus favorablement en cas de changements environnementaux (température, 

pollution, salinité, etc.). Le tableau 6 propose quelques exemples d’études où des 



 

paramètres physiologiques ont été mesurés sur une ou plusieurs espèces choisies 

généralement pour leur importance (espèce ingénieur et / ou espèce dominante), dans des 

estuaires ou des mangroves connaissant un ou plusieurs degrés d’anthropisation différents. 

Par exemple, Vianna et al. (2020) ont étudié les effets physiologiques de la hausse des 

températures sur deux espèces de crabes violonistes habitant la même mangrove mais pas 

exactement le même habitat. L’une des deux espèces (Leptuca uruguayensis) vit sous canopée 

fermée, sur des sédiments humides tandis que l’autre (Leptuca leptodactyla) occupe un étage 

de mangrove plus haut à canopée ouverte et tolère un habitat plus sec. Les auteurs ont 

montré que les crabes occupant les aires végétalisées sont plus vulnérables à la hausse des 

températures que ceux occupant un habitat offrant déjà peu d’abri face à la chaleur et à la 

dessiccation, parlant ainsi “d'avantage compétitif” quant à la colonisation des habitats de 

mangroves, voire à la survie, en contexte de changements climatiques. Le troisième 

chapitre de cette thèse s’inscrit dans ces études de physiologie comparatives appliquées 

à des conditions environnementales basées sur des scénarios probables de 

changements environnementaux. Ainsi, nous avons pu voir que les crabes de mangrove 

occupant des habitats plus souvent exposés à des eaux saumâtres, mais également à des 

concentrations en ammonium plus élevées, s'acclimatent plus facilement à des apports 

anthropiques. En revanche, les crabes de mangrove qui occupent des milieux salés et non 

anthropisés, auront plus de mal à développer des acclimatations leur permettant de faire 

face à un potentiel apport d'effluents riche en ammonium. Quelles implications en matière 

d’évaluation des risques environnementaux peuvent découler de ces observations ?  

 En fonction du degré et de la durée des épisodes de pollution, les modifications dans 

les structures des communautés et dans le fonctionnement de l’écosystème générées 

par la présence de substances toxiques, peuvent théoriquement résulter de : (i) la 

disparition d’espèces sensibles à cause d’effets toxiques directs, (ii) le remplacement de 

ces espèces par des espèces moins sensibles (compétition), (iii) des changements dans 

les réseaux trophiques résultant d’une prédation/d’un broutage diminué du fait de la 

disparition d’espèces sensibles (iv) de l’acclimatation (adaptations) physiologiques et (v) 

de la sélection d’une tolérance héritée génétiquement (adaptation génétique) (Medina et 

al., 2007). Nous avons vu que les rejets 

d’eau usée domestique provoquent des 

modifications à l’échelle des 

communautés, parfois contradictoires 

(Cannicci et al., 2009; Capdeville, 2018; 

Wear and Tanner, 2007; Wickramasinghe 

et al., 2009). Nous avons vu que les crabes 

de mangroves sont étudiés en raison de 

leurs réponses (ou traits fonctionnels de 

réponse) face à des changements 

— Etude de deux espèces différentes (absence 

ou quasi-absence de P. chlorophthalmus malgré la 

bibliographie) 

— Une seule concentration d’ammonium testée 

car départ prématuré d’Europa 

— Etude à l’échelle de l’individu : manque de 

liens pour parvenir à évaluer la vulnérabilité de 

l’écosystème 

 

 

 

 



 

environnementaux et en raison de leurs fonctions écologiques (ou traits fonctionnels 

d’effets), notamment la bioturbation (Brodie et al., 2018; Hooper et al., 2005). Il est 

envisageable d’imaginer qu’un changement environnemental lié à une pollution 

anthropique sur une mangrove pristine telle que celle d’Europa provoquera des réponses 

à l’échelle des communautés telles que celles venant d’être énumérées. De nombreux autres 

marqueurs pourraient être mis en place afin d’approfondir les effets observés, par exemple 

au niveau des relations trophiques et des modifications de la diversité et de l’abondance, 

comme l’ont fait Capdeville et al. (2018) dans la mangrove de Malamani. Pour le moment, 

une concentration environnementale d’ammonium ne semble pas provoquer 

d’acclimatation physiologique chez les crabes d’Europa, contrairement à ceux de Mayotte. 

Se pourrait-il alors qu’en cas de pollution, on assiste plutôt à une disparition de certaines 

espèces plus sensibles qui seraient remplacées par d’autres espèces tolérantes ? Quelles 

seraient les conséquences en termes de fonctionnement de l’écosystème dès lors qu’on sait 

que toutes les espèces de crabe n’ont pas le même rôle fonctionnel dans la mangrove ? Les 

acclimatations rapidement mises en place chez les crabes connaissant un environnement 

régulièrement pollué pourraient-elles découler d’adaptations aux conditions 

environnementales ?  

 

Tableau 6. Exemple d’études ayant utilisé des réponses (éco)physiologiques dans la comparaison 

d’espèces et/ou de sites différents. Sont surlignés en gras les marqueurs et les objectifs pouvant rejoindre 

ceux étudiés au cours de la thèse.



 

L’homéostasie des organismes est maintenue tout au long de la vie de l’individu à travers 

des ajustements phénotypiques pouvant s’exprimer à travers une suite de réponses allant 

des ajustements physiologiques (Teets and Denlinger, 2013) aux changements dans la 

phénologie et des aires de répartition (Briscoe et al., 2012; Chuine, 2010; Renault et al., 

2018). A court terme, des changements génétiques rapides ou des processus évolutifs à 

petite échelle, associés à une augmentation de la tolérance (génétiquement héritée), 

pourraient être déclenchés par des substances toxiques libérées dans l'environnement 

(Medina et al., 2007). Ce processus, que l’on peut nommer micro-évolution due à la 

pollution, peut se produire en quelques années ou après quelques générations au lieu de 

siècles ou de millénaires (Klerks and Levinton, 1989; Theodorakis et al., 1997). Ces micro-

évolutions pourraient potentiellement influencer les réponses des populations face à des 

changements environnementaux, générant des modifications de leurs traits 

fonctionnels (les fonctions écologiques comme la bioturbation par exemple) en modifiant 

la manière dont les espèces exploitent leurs niches écologiques et participent de manière 

globale au fonctionnement de l’écosystème. Par exemple, il a été prouvé que des crabes 

violonistes (Uca inversa et Uca annulipes) exposés à différentes concentrations d’eau usée en 

mésocosme allouaient moins de temps à l’alimentation. Ces crabes se nourrissant 

principalement de biofilm (micro-algues et bactéries en surface des sédiments), une partie 

de leur activité bioturbatrice est assurée lorsqu’ils retournent les sédiments à la recherche 

de nourriture. L’apport d’eau usée augmentant la teneur en bactéries et en micro-algues 

dans les sédiments, les crabes passeraient donc moins de temps à se nourrir, et donc à 

retourner les sédiments, puisqu’ils atteindraient le seuil de leurs besoins nutritifs plus tôt 

(Bartolini et al., 2011; Penha-Lopes et al., 2009). Est-il possible que ces modifications 

comportementales ayant un impact sur l’allocation de temps et de réserves des individus, 

s’apparentent sur un plus long terme à des micro-évolutions générant potentiellement des 

impacts sur le fonctionnement des écosystèmes de mangrove ? Pour le moment, des études 

portant sur les effets des caractéristiques environnementales façonnant la structure 

génétique et la diversité manquent encore (Kasumovic, 2013; Renault et al., 2018), mais 

elles offrent des perspectives très intéressantes. Si les résultats obtenus dans les chapitres 

2 et 3 nous permettent de comprendre des effets de l’eau usée ou de l’ammonium sur la 

physiologie des crabes de mangrove sur des temps relativement courts, nous ne pouvons 

que supposer les impacts potentiels d’une exposition progressive à long terme (Malamani) 

ou celle d’une exposition soudaine (Europa).  

Ainsi, les réponses évolutives sont importantes en écophysiologie et en écotoxicologie 

parce que les acteurs de ces disciplines s’intéressent de plus en plus aux phénomènes à long 

terme sur les populations, alors que la grande majorité des études étaient jusqu’alors basées 



 

sur des tests à court terme (Kimberly and Salice, 2015). Chaque modification de 

l’environnement d’une espèce (de manière très générale), comme par exemple les 

modifications liées aux changements globaux ou à des contaminants environnementaux, 

est une cause potentielle de réponses nouvelles ou intensifiées selon différentes échelles 

temporelles pouvant être de l’ordre d’une acclimatation ou d’une adaptation physiologique. 

En fonction de l’intensité, de la prédictibilité et de la récurrence du stress, les 

réponses peuvent aller de l’évitement (comportement), en passant par 

l’acclimatation (plasticité phénotypique) aux adaptations à travers des 

changements génétiques (Davis et al., 2005; Holt, 1990; Kimberly and Salice, 2015; 

Klerks and Weis, 1987).  

Au cours de cette thèse, nous avons pu voir qu’une exposition à court terme (6h) à l’eau 

usée engendre des réponses comportementales d’évitement : 

— Augmentation de la distance parcourue et de l’agitation chez P. chlorophthalmus 

— Comportement d’émersion après 6h d’exposition à l’eau usée chez P. chlorophthalmus 

Nous avons également pu observer des réponses physiologiques à différents niveaux 

d’intégration :  

— Augmentation de la vacuolisation des B-cells (digestion intracellulaire) chez N. 

africanum 

— Augmentation conséquente du taux métabolique de P. chlorophthalmus (aussi 

observé chez N. africanum par Theuerkauff et al. (2018) 

En ce qui concerne les réponses face à l’exposition à l’eau de mer diluée (5 ppt) et à 

l’ammonium pendant 96h, nous avons pu observer des réponses physiologiques :  

— Augmentation du taux métabolique pour G. tetragonon provenant d’un écosystème 

pristine 

— Réduction de la capacité osmorégulatrice pour G. tetragonon (Europa)  

— Augmentation de l’épaisseur de l’épithélium branchial chez P. chlorophthalmus 

(Mayotte) 

Certaines réponses physiologiques peuvent être apparentées dans certains cas à des 

acclimatations (vacuolisation chez N. africanum, augmentation de l’épithélium branchial 

chez P. chlorophthalmus par exemple). L’augmentation du taux métabolique chez les trois 

espèces pourrait également correspondre à une acclimatation permettant le maintien des 

fonctions vitales et d’assurer les compromis mis en œuvre à des niveaux d’intégration plus 

faibles. Cependant, cette augmentation très forte dans l’eau usée pourrait ne pas être viable 

lors d’expositions plus longues. De la même façon les réponses d’évitement observées 

pourraient conduire les crabes à s’installer dans des habitats moins favorables (ressources, 



 

compétition), où ils feraient potentiellement face à des pièges évolutifs16 (Schlaepfer et 

al., 2002). De la même manière, dans le cadre des résultats des chapitres 2 et 3, nous ne 

pouvons pas savoir si l’acclimatation des crabes de Mayotte aux apports d’eau douce, 

d’ammonium et d’eaux usées provient de cette plasticité phénotypique, ou pourrait 

découler d’adaptations génétiques sur le plus long terme dans un environnement 

régulièrement soumis à des effluents d’origine anthropique. Une perspective serait de 

maitriser le cycle de vie des deux espèces, notamment la phase pélagique, et d’étudier 

plusieurs générations au niveau de ces crabes, ce qui est pour l’instant difficile au vu de nos 

moyens. Une autre alternative serait de développer des marqueurs en transcriptomique 

notamment au niveau du polymorphisme nucléotidique (analyse de SNPs), de la structure 

de certaines molécules clefs, etc. 

En se replaçant dans un contexte d’évaluation des risques environnementaux, plusieurs 

auteurs ont pointé du doigt la nécessité d’intégrer les impacts des pollutions sur le long 

terme à des niveaux d’organisation biologiques différents (en plus des cadres théoriques 

que nous avons étudiés jusqu’à présent). Ainsi, on a pu observer un intérêt croissant pour 

les études transgénérationnelles concernant l’impact de contaminants sur les traits 

d’histoire de vie de différentes espèces (Barata et al., 2004; deFur, 2004; Hutchinson, 2007; 

Kramer et al., 2011; Prud’homme et al., 2017), en utilisant des marqueurs (pouvant être 

physiologiques) sur le cycle de vie complet des organismes. En outre, l'évaluation de 

l'impact transgénérationnel des polluants et la question de l'exposition multigénérationnelle 

des populations préoccupent de plus en plus la communauté scientifique, en raison des 

conséquences écologiques importantes sous-jacentes à ces pollutions et à leur impact sur 

le long terme.  

Certaines études, notamment celle publiée par Untersee and Pechenik (2007), se sont 

intéressées aux adaptations locales chez deux espèces de gastéropodes (genre Crepidula) en 

testant leur tolérance au cuivre pendant 96h. La capacité d’adaptation d’une espèce aux 

conditions locales dépend partiellement du flux de gènes entre des populations connaissant 

différents degrés de pression de sélection (Kawecki and Ebert, 2004). Un brassage 

génétique important entre deux zones différentes en matière de pression environnementale 

annulera l’adaptation locale, tandis qu’un flux génétique limité entre ces zones aura 

tendance à la maintenir. Le rôle que la dispersion peut jouer dans la capacité des invertébrés 

marins benthiques à s'adapter à des sources localisées de pollution n'a été pris en compte 

que dans très peu d’études (Rainbow et al., 1999). Les auteurs ont ainsi voulu comprendre 

si les deux espèces auraient évolué vers une tolérance au cuivre dans un site fortement 

pollué, et si la capacité d’une tolérance accrue au cuivre aurait pu être limitée chez l’une des 

 

16 Dans un environnement qui a été soudainement modifié par les activités humaines, un organisme fait un 

choix comportemental ou d'histoire de vie inadapté basé sur des indices environnementaux autrefois fiables, 

malgré la disponibilité d'options de meilleure qualité (Schlaepfer et al., 2002) 



 

deux espèces par la dispersion larvaire au cours du développement. Ce type d’étude 

pourrait se révéler très intéressant dans le cadre du suivi de populations occupant des 

milieux connaissant des pressions anthropiques différentes, comme c’est le cas dans notre 

troisième chapitre. Nous pourrions, par exemple, en savoir plus sur les potentielles 

adaptations développées par P. chlorophthalmus, exposé à des apports d’effluents 

anthropiques depuis de nombreuses générations, en intégrant des données sur la dispersion 

des différents stades de développement des espèces de crabes étudiées, à Europa et à 

Mayotte. 

Nous avons ainsi pu voir comment notre démarche écophysiologique peut s’intégrer 

dans les réflexions concernant les risques environnementaux et la vulnérabilité des 

écosystèmes face aux pressions anthropiques. Nous avons proposé des pistes 

d’amélioration et des perspectives, toujours dans l’idée de renforcer la cohérence 

écologique des études expérimentales d’écophysiologie et d’écotoxicologie. Nos 

résultats nous ont permis de mieux comprendre pourquoi la population de P. 

chlorophthalmus disparait quasiment totalement de la zone impactée de Malamani, en 

étudiant des réponses à très court terme. Ces temps d’exposition mériteraient de plus 

d’être prolongés sur plusieurs semaines. Nous avons également pu envisager une 

vulnérabilité différentielle de populations de crabes présents dans des mangroves 

connaissant des pressions anthropiques totalement opposées et les implications en matière 

de risques environnementaux que cela pourrait engendrer en soulevant des questions 

d’acclimatation et de micro-évolution. Il reste que ces études, comme de nombreuses 

autres dans ce domaine, sont centrées sur les réponses d’une seule espèce et qu’elles 

n’ont pas forcément de portée appliquée pour le suivi de l’état de santé des écosystèmes. 

Quels sont les enjeux en matière de suivi des écosystèmes de mangroves et comment 

des marqueurs opérationnels pourraient être mis en place à partir des études réalisées en 

laboratoire ?  

Les biomarqueurs de dommages et de défense, nous l’avons vu, sont extrêmement utiles 

pour comprendre les mécanismes d’action de certains stress chimiques sur les organismes. 

Pour cette raison, certains biomarqueurs sont préconisés depuis plusieurs années dans le 

suivi réglementaire des écosystèmes marins dans le cadre, par exemple, de la 



 

convention d’OSPAR17 et ses programmes de suivi (JAMP ou CEMP). Ces 

recommandations émanent de groupes d’experts, en particulier ceux formés par le CIEM 

(Conseil International pour l’Exploration de la Mer18). En 2012, un rapport coopératif a 

proposé la mise en place de biomarqueurs afin de suivre les effets des contaminants dans 

les écosystèmes marins au sein d’une démarche intégrative. Ce document mettait d’ailleurs 

en avant l’importance de mieux appréhender et définir la notion d’état de santé des 

écosystèmes, en insistant sur la nécessité de développer des indicateurs pour les 

composantes de ces écosystèmes (Davies and Vethaak, 2012). En parallèle du 

développement de ces biomarqueurs opérationnels, ces programmes ont également mis en 

avant la nécessité d’encadrer les programmes de biosurveillance par des programmes 

d’assurance qualité et par des exercices d’intercalibration permettant d’assurer la validité 

des résultats recueillis (Sanchez et al., 2014). L’implémentation du suivi des effets 

biologiques sur les organismes proposé dans ces grandes directives est récente et encore 

en développement (Brack et al., 2017; Davies and Vethaak, 2012; ICES, 2021), mais 

témoigne bien de la prise en compte des réponses individuelles, notamment 

physiologiques, dans la caractérisation de l’état de santé des écosystèmes au sein 

de programmes de suivis. A ce stade, et au vu des éléments discutés au cours de cette 

thèse, on comprend que l’un des problèmes majeurs de l’utilisation de ces biomarqueurs 

proviendra de facteurs confondants, notamment l’influence de facteurs biotiques 

(maturité sexuelle, statut alimentaire, traits d’histoire de vie…) et abiotiques (saison, 

température, pH…) sur les réponses des organismes au sein de programmes comparants 

des données sur les milieux aquatiques à large échelle.  

Les biomarqueurs de défense et de dommage recommandés par le CIEM dans le cadre de 

la surveillance et de l’évaluation intégrée des contaminants sont des biomarqueurs utilisés 

de longue date en écotoxicologie et bien maîtrisés (synthétisés dans le tableau 7). On peut 

distinguer les “core biomarkers”, œuvrant à des niveaux d’organisation relativement bas, 

des biomarqueurs écologiques (Amiard-Triquet and Berthet, 2015).  

 

 

 

 

 

17 La Convention pour la protection du milieu marin de l'Atlantique du Nord-Est ou Convention OSPAR 

définit les modalités de la coopération internationale pour la protection du milieu marin de l'Atlantique du 

nord-est. Elle est entrée en vigueur le 25 mars 1998, et remplace les Conventions d'Oslo et de Paris. 

18 Ce conseil (ICES en anglais) a été formé en 1885 à Copenhague et représente l’un des premiers organismes 

scientifiques internationaux formellement constitué, au départ œuvrant sur des thématiques industrielles et 

halieutiques.  



 

 Tableau 7. Biomarqueurs de défense et de dommages recommandés dans les cadres d’étude du suivi 

et de l’évaluation des contaminants proposés par l’ICES. Modifié d’après Amiard-Triquet and Berthet 

(2015) ; Davies and Vethaak (2012). 

 

La littérature scientifique a proposé de nombreux autres biomarqueurs pouvant être utilisés 

dans les programmes réglementaires de suivi des écosystèmes aquatiques, et l’on retrouve 

parmi eux certains ayant été développés au cours de la thèse : CAT, SOD, GST, autres 

marqueurs histopathologiques, métabolisme énergétique et réponses comportementales 

(voir Amiard-Triquet and Berthet (2015) pour une synthèse des marqueurs proposés et 

Bae and Park (2014) pour une synthèse  du suivi des écosystèmes et organismes aquatiques 

à travers l’étude des réponses comportementales à différentes échelles).   

Ces biomarqueurs sont appliqués à des espèces choisies, souvent regroupées sous les 

termes d’espèces sentinelles, afin de constituer des méthodes de suivi des écosystèmes 

permettant de détecter, nous l’avons vu, des changements précoces et/ou sur le long terme. 

Pour les scientifiques comme pour les gestionnaires, la raison principale de l’étude 

d’espèces sentinelles (et bioindicatrices) est la réduction du coût, du temps et de l’effort en 

comparaison à l’étude de l’ensemble des compartiments et du biote d’une région perturbée 

par des activités anthropiques (Carignan and Villard, 2002; Cortes et al., 2013; Gül and 



 

Griffen, 2019; Spellerberg, 2005). D’après une étude concernant les justifications et les 

méthodologies utilisées par les scientifiques et les gestionnaires dans le choix des espèces 

bioindicatrices, les invertébrés représentent le taxon le plus fréquent, et les études 

mono-spécifiques sont les plus représentées depuis les 15 dernières années (Siddig et al., 

2016). Si cette tendance est encore à la hausse, il a cependant été démontré que l’étude 

d’une seule espèce est insuffisante pour refléter la complexité d’un environnement total 

(Lindenmayer and Likens, 2011), et la grande diversité des espèces étudiées comme 

indicateurs dans la littérature confirme cette observation. En effet, 40 % des études passées 

en revue dans l’article de Siddig et al. (2016) justifient leur choix d’espèce en fonction du 

succès des études précédentes, le reste étant pour des raisons d’abondance, d’impact 

significatif sur l’écosystème, ou encore parce qu’il s’agit d’espèces menacées ou 

emblématiques, quand des justifications sont fournies (ce qui n’est pas le cas dans presque 

20 % des cas).  

Dans le cadre de cette thèse, qui est le prolongement de travaux de recherche en 

écophysiologie et en écotoxicologie sur les crabes de mangrove, nous pouvons nous 

demander si ces modèles biologiques pourraient être étudiés en tant qu’indicateurs de l’état 

de santé des mangroves (quelle(s) espèce(s) ?). Nous présentons dans la sous-partie 

suivante un cadre d’étude très concret, celui du déploiement de la Directive Cadre sur 

l’Eau dans les mangroves françaises.  

  

La mise en place d’indicateurs biologiques (et de biomarqueurs sur des espèces sentinelles) 

est de plus en plus préconisée dans le cadre du déploiement de la directive cadre sur l’eau 

(DCE) et de la directive cadre stratégie pour le milieu marin (DCSSM) afin de contribuer 

au suivi des écosystèmes aquatiques et à l’évaluation des pressions et des risques. La 

directive européenne dite directive cadre sur l’eau (DCE), adoptée en 2000 par le parlement 

européen (2000/60/CE), impose aux États membres de mesurer l’état écologique de leurs 

masses d’eau superficielles, dans une perspective de développement durable des activités 

anthropiques. La DCE s’assortit d’une obligation de moyens de préservation de ces 

écosystèmes, et d’une obligation de résultat, avec l’objectif initial d’atteindre un bon état 

écologique pour l’ensemble des masses d’eau en 201519. La mesure de l'état écologique 

remplit donc un double objectif de diagnostic de l’état écologique et de suivi des moyens 

mis en œuvre pour son amélioration éventuelle. Cette mesure s’appuie sur des indicateurs 

 

19  Cet état écologique est défini comme « l'expression de la qualité de la structure et du fonctionnement des 

écosystèmes aquatiques associés aux eaux de surface » (Circulaire DCE 2005/12 n°14 du 28 juillet 2005), et 

couvre ainsi la globalité des milieux aquatiques, de chacun de leurs éléments, et des interactions entre eux. Ce 

bon état écologique est défini par rapport à un état de référence peu ou pas impacté par les activités 

anthropiques.  



 

biologiques ou chimiques sensibles aux perturbations anthropiques. En France, la DCE 

a été transposée par la loi de 2004 (Loi n° 2004-338 du 21 avril 2004) qui oriente l’ensemble 

de la politique de gestion de l’eau, du niveau national au niveau local, vers un objectif de 

préservation et de restauration des écosystèmes aquatiques et des services 

écosystémiques associés, qualitativement et quantitativement.  

Dans les départements d’outremer, l’application de la DCE doit prendre en compte une 

complexité supplémentaire, avec des milieux très spécifiques présentant une faune et une 

flore plus diversifiées, parfois endémiques, souvent encore peu étudiées, et des conditions 

climatiques, géologiques et sociétales particulières. De plus, des carences en spécialistes, en 

particulier en taxonomistes, et les difficultés matérielles dues à l’éloignement géographique 

contribuent à ralentir le déploiement de la DCE. Il est également plus difficile de 

déterminer des états de référence sur des territoires insulaires limités. Ainsi pour 

Mayotte, le déploiement de la DCE est débuté depuis peu, avec une première évaluation 

des masses d’eaux côtières en 2010 (Turquet et al., 2010). Parmi les masses d’eau concernées 

spécifiques aux DOM, les mangroves constituent un élément particulièrement important. 

Un groupe de travail “mangrove” a été créé en 2015 sous l’impulsion de l’OFB20, composé 

d’une équipe transdisciplinaire (MNHN, CNRS, IRD, Université d’Aix Marseille, 

Université de Toulouse, Conservatoire du littoral, Université de Nantes, BRGM et 

Université des Antilles) afin d’évaluer la faisabilité d’un indicateur « mangrove ». Dans les 

premiers rapports du projet, Dirberg, et al. (2015) évoquent qu’un indicateur écologique 

des mangroves devrait répondre à plusieurs conditions :  

— Permettre de détecter tôt les perturbations ; 

— Avoir une mise en œuvre relativement simple ; 

— Être interprétable par rapport à des conditions de référence ;  

— Être relié à une pression ou un stress particulier ; 

— Réagir à une diminution des pressions ; 

— Permettre de rendre compte de l’efficience de mesures de gestion mises en place, 

le cas échéant, pour restaurer le bon état ; 

— Permettre la prise en compte des différents niveaux de complexité biologique et 

d’échelle spatiale.  

Ces conditions ont soulevé la nécessité de choisir non pas un mais plusieurs indicateurs et 

variables complémentaires (Grandcourt, 2018). Les personnes impliquées dans le groupe 

de travail ont également relevé le caractère ponctuel, limité dans le temps et l’espace, 

focalisé sur un seul polluant, une seule espèce ou un seul compartiment de la mangrove, 

ou des conditions très contrastées (pristine vs impacté) des études d’évaluation des impacts 

anthropiques sur les mangroves (Dirberg et al., 2020). On notera d’ailleurs la prise en 

 

20 Office Français pour la Biodiversité (ex ONEMA et ex AFB) 



 

compte de paramètres physiologiques parmi les différents marqueurs et indicateurs évalués 

dans les rapports bibliographiques issus des réflexions du groupe de travail. 

L’approche retenue se veut intégrative afin de prendre en compte de : 1) la variété des 

situations entre les territoires d’Outre-mer, des pressions anthropiques,  des types de 

mangrove et de leur biote associé, 2) la complexité de l’appréhension du statut écologique 

des mangroves (et de n’importe quel autre écosystème comme cela a été présenté dans 

l’introduction de cette thèse), et 3) les enjeux en matière de gouvernance et d’obligation 

d’atteinte des objectifs fixés par le cadre réglementaire de la DCE. Des missions de terrain 

ont été organisées dans les territoires français concernées (Guyane, Mayotte, Martinique et 

Guadeloupe) afin de déterminer les différents types d’indicateurs qui seraient 

potentiellement retenus.  

 

Figure 31 : Représentation schématique des paramètres proposés dans la définition des indicateurs 

mangrove du groupe de travail DCE (Dirberg et al., 2020).  

Parmi les potentiels paramètres de bioindications pris en compte, on trouve le comptage 

de terriers de crabes (Figure 31), seul représentant d’un indicateur pour la faune (en dehors 

des invertébrés prélevés dans les carottes sédimentaires). Les crustacés décapodes ont 

souvent été utilisés comme espèces bioindicatrices dans le cas du suivi des écosystèmes 

côtiers connaissant des pressions de différents types.  Les méthodes les plus 

communément et anciennement mises au point reposent sur des suivis présence/absence, 

abondance, structure d’âge/taille. Concernant les crabes, l’abondance des populations 

est souvent utilisée comme un indicateur face à des pressions anthropiques telles que 

l’activité minière, l’urbanisation ou encore la présence de contaminants (Cannicci et al., 



 

2009; Capdeville, 2018; Jonah et al., 2015; Schlacher et al., 2016; Wildsmith et al., 2009). 

Ces changements peuvent être mesurés à travers des comptages in situ, souvent 

difficiles à mettre en œuvre à cause de certaines difficultés concernant les crabes creusant 

des terriers : biais d’effarouchement (sous-estimation), difficulté de la reconnaissance des 

espèces et des stades de vie, besoin d’opérateurs “experts” si l’on va au niveau de l’espèce, 

chronophage pour des comptages précis. D’autres techniques ont été mises en place, par 

exemple pour le suivi des crabes fantômes sur les plages fréquentées. Les réponses les plus 

répandues des crabes fantômes aux perturbations humaines sur les rivages sableux sont 

des diminutions de l'abondance de la population et de la taille des individus (Gül 

and Griffen, 2018; Schlacher et al., 2016). Ces changements sont souvent mesurés à l'aide 

de comptages de terriers, une technique considérée comme non destructive et efficace 

pour évaluer à la fois l'abondance et la distribution des tailles des crabes fantômes 

(Schlacher et al., 2016). 

Au cours de la thèse, nous avons eu l’opportunité de travailler sur le volet indicateur 

« crabe » de ce projet, avec l’encadrement d’une stagiaire de Master 2 (Amélie Van Gemert) 

proposé et financé par le MNHN. Il était ainsi question d’étudier la pertinence et la 

faisabilité d’un tel indicateur sur des mangroves de Mayotte ciblées par le groupe d’expert 

DCE : Malamani, Dembeni et Zidakani. Les résultats à l’issue du stage d’Amélie Van 

Gemert sont en cours de traitement et donneront lieu à une publication scientifique. Les 

sites étudiés ont été définis par le MNHN selon une typologie a priori dans les mangroves 

de Dembeni (Impacté/Non impacté), Malamani (Impacté/non Impacté) et Zidanaki, 

considérée comme une mangrove de référence (bien qu’une mangrove non impactée par 

les activités anthropiques ne semble plus exister sur le territoire Mahorais). Le sujet du 

stage visait à évaluer le potentiel de bioindication des crabes dans les mangroves de 

Mayotte, à travers la création d’un indicateur « terriers » comme proxy de 

l’abondance. Nous avons, au cours du stage, essayé de discriminer les paramètres 

abiotiques pouvant avoir un effet sur la présence ou l’absence des crabes et ainsi mieux 

comprendre leur répartition et les effets d’une potentielle pollution à travers quatre 

objectifs :  

— Caractérisation physico-chimique du milieu dans les sites étudiés (une mangrove, 

des mangroves ?) 

— Evaluation de l’impact de la pollution sur les densités de crabes dans le faciès à R. 

mucronata 

— Caractérisation des facteurs explicatifs de la variabilité des densités de terriers dans 

ce faciès 

— La densité de terriers représente-t-elle un indicateur adéquat pour la DCE ? 



 

 Sur cinq stations (Malamani impactée/non impacté ; Dembeni impacté/non impacté ; 

Zidakani), des comptages de terriers ont été effectuées en saison humide et en saison sèche 

à l’intérieur de quadrats de 10 m par 10 m puis sous-échantillonnés aléatoirement. Au sein 

de ces quadrats, des carottes sédimentaires ont été prélevées. Des piézomètres artisanaux 

d’un mètre (tubes en PVC percés de trous et entourés de géotextile) ont été installés dans 

les sédiments, et les paramètres physico-chimiqes de l’eau interstitielle ont été relevés 

plusieurs fois par saison. Amélie Van Gemert a également réalisé des mesures de 

production primaire in situ (indice d’efficience d’interception foliaire et estimation de la 

couverture végétale). Les indices de végétation par différence normalisée (NDVI) ont 

également été réalisés pour compléter ces données à l’aide d’images satellites Pléiades 

(2018). Les sédiments ont été analysés en laboratoire : mesure de la salinité et de la 

concentration en ammonium de l’eau interstitielle retrouvée dans les carottes et 

granulométrie, analyses granulométriques et teneur en matière organique.  Les analyses 

statistiques ne seront pas détaillées ici puisque certaines sont encore en cours. Nous 

présentons quelques résultats préliminaires et synthétiques afin d’illustrer la complexité des 

paramètres pouvant potentiellement influencer la distribution des terriers de crabes (trois 

classes de taille) (Figure 32) : paramètres abiotiques, sites, état (pollué/non pollué), saison.  

Figure 32. Représentation schématique des interactions entre les communautés de crabes de mangrove 

et les facteurs abiotiques de leur environnement. En traits pleins, les résultats des analyses : en bleu en 

saison humide, en vert en saison sèche. En saison sèche, la largeur des flèches est proportionnelle à 

l’intensité de l’influence de chaque facteur sur la densité moyenne de trous de terriers. Les signes (+/-) 

désignent le sens de variation de cette influence. Les flèches en pointillés représentent les interactions 

interprétées dans la première partie de la discussion. En violet la bioturbation (par les terriers et par les 

racines). En bleu foncé les facteurs qui influencent la rétention d’eau par les sédiments (Amélie Van 

Gemert, 2019). 



 

En plus de la complexité des interactions intervenant entre les communautés de crabe et 

les facteurs abiotiques de leur environnement, il est important de noter que les comptages 

de terriers ont soulevé de nombreuses questions en matière d’extrapolation des 

informations collectées (Figure 33) : (i) les densités de terriers (ouvertures) reflètent-ils des 

changements dans l’abondance des crabes ? Une diminution de densité pourrait 

s’apparenter à la disparition de certaines espèces bioturbatrices avec un remplacement 

possible par certaines espèces ne creusant pas de terriers, avantagées par ce mode de vie 

(cas de P. guttatum à Malamani, voir 1.1 de la discussion) (ii) Si la taille des terriers varie, 

comment en vérifier la cause ? En effet la taille des terriers peut être liée à la présence de 

juvéniles et/ou la présence d’espèces de taille différentes. (iii) Si le nombre de terriers 

diminue, cela signifie-t-il que les communautés connaissent une hausse de leur mortalité ? 

Quelles espèces seraient concernées ? Cette diminution pourrait également provenir d’une 

diminution de l’activité bioturbatrice de certaines espèces, impliquant par là même des 

modifications au niveau du temps alloué aux activités énergétiques suite à des apports 

nutritifs liés à la pollution (Bartolini et al., 2009; Xiang et al., 2020) et potentiellement de la 

balance énergétique et d’autres paramètres physiologiques à des niveaux d’organisation 

différents.  

On peut voir que ces différentes questions peuvent trouver des éléments de réponses grâce 

à des études d’écophysiologie et d’écophysiologie telles que celles présentées dans cette 

thèse. Ceci souligne une fois encore la nécessité d’avoir une approche multi-échelles dès 

lors qu’on s’intéresse aux impacts des contaminants sur le fonctionnement et la santé des 

écosystèmes. 

Figure 33. Représentation des problématiques liées à la mise en place d’un indicateur « terrier de crabe » 

et les différentes extrapolations donnant suite aux comptages et aux analyses. Amélie Van Gemert, 2019 

(Mémoire de Master 2). 



 

Les éléments exposés ci-dessus laissent penser que cet indicateur pourrait manquer de 

fiabilité s’il était mis en place seul. Il semblerait alors intéressant d’intégrer des traits 

écophysiologiques et/ou comportementaux aux protocoles de suivi des espèces 

bioindicatrices, comme vu au début de cette partie. Ainsi, certains traits pourraient par 

exemple permettre une interprétation plus fiable des changements observés in situ 

(approche « top-down »), à travers la mise en place de marqueurs ayant prouvé leur 

efficacité. Dans notre cas, il pourrait s’agir de marqueurs intégratifs à l’échelle individuelle 

en lien avec l’osmorégulation, le taux métabolique et le comportement, éventuellement 

enregistrés in natura. En effet, la prise de pression osmotique d’hémolymphe est réalisable 

sur des crabes dans le milieu naturel : Theuerkauff et al. (2020), ont « encagé » des N. 

africanum dans des terriers artificiels sur les parcelles impactées et non impactées de 

Malamani durant trois semaines. Au bout de trois semaines, des prélèvements 

d’hémolymphe ont été effectués et une diminution significative de la pression osmotique 

chez les crabes occupant les parcelles impactées a été mise en évidence. Des études sont 

évidemment nécessaires afin de confirmer la pertinence et la faisabilité d’intégrer des traits 

écophysiologiques et comportementaux à des programmes de recherche appliquée ou plus 

largement des programmes de suivis des écosystèmes de mangroves. Cependant de plus 

en plus d’études de bioindication ont commencé à prendre en compte des paramètres 

autres que l’abondance, la présence/absence ou la structure de taille, à savoir : le 

comportement et les modifications de temps alloué à chaque activité, ou encore des 

paramètres physiologiques notamment ceux concernant la balance énergétique (voir Gül 

and Griffen (2019) pour une review). Ainsi, l’intérêt croissant pour la prise en compte 

d’autres niveaux d’intégration dans les méthodes de suivi des écosystèmes aquatiques laisse 

penser à des perspectives telles que celles présentées ici, où les approches 

écophysiologiques pourraient jouer un rôle important dans la compréhension des liens 

entre les niveaux d’organisation biologiques étudiés.  

 

 

 

 

  



 

  



 

  



 

Les travaux réalisés au cours de cette thèse ont contribué à répondre à nos objectifs :  

1) Nous avons complété les connaissances préexistantes sur les effets de l’exposition 

à l’eau usée ou à l’ammonium sur la physiologie de N. africanum, qui est l’espèce la 

plus étudiée par certains écophysiologistes du CUFR de Mayotte et de l’UMR 

MARBEC. Notre apport a permis de considérer un nouvel organe 

multifonctionnel, l’hépatopancréas, cible potentielle de contaminations issues des 

eaux usées domestiques mais également d’autres contaminants (métaux, pesticides, 

etc.) susceptibles d’être présents dans la mangrove. Ainsi, nous disposons d’un 

socle de connaissances de la physiologie du stress de cette espèce à plusieurs 

niveaux d’intégration : (i) sub-cellulaire et cellulaire au niveau de deux organes 

clés directement exposés aux contaminations extérieures et potentiellement 

impliqués dans les mécanismes de détoxification et/ou d’excrétion de 

contaminants (hépatopancréas et branchies), et (ii) à l’échelle de l’organisme : taux 

métabolique et capacité osmorégulatrice, révélateurs d’un état physiologique 

« global ». Ces connaissances nous ont permis de développer différents 

biomarqueurs physiologiques qu’il s’agira de calibrer pour l’étude éventuelle des 

impacts d’autres pollutions enregistrées dans les mangroves. N. africanum est une 

espèce bioturbatrice que l’on retrouve dans de nombreuses mangroves de Mayotte 

et plus généralement du canal du Mozambique, ce qui en fait une espèce 

intéressante à étudier. Les données acquises chez cette espèce de crabe (ou d’autres) 

pourront être utiles pour de futurs travaux de recherche concernant l’impact des 

pressions anthropiques sur les écosystèmes de mangroves. Elles pourraient 

également être utiles à certains gestionnaires visant à développer des outils 

standardisés de suivi des mangroves (ex : DCE). L’application des biomarqueurs 

issus de nos travaux pourrait compléter des indicateurs écologiques types « terriers 

de crabe » mentionnés dans ce manuscrit de thèse (Discussion : 3.2). 

 

2) Nous avons développé une approche expérimentale visant à mieux comprendre 

le lien existant entre des mécanismes écophysiologiques individuels et des 

phénomènes enregistrés à l’échelle des communautés. Pour cela, nous avons 

développé des analyses sur les traits métaboliques et comportementaux d’une 

espèce de crabe violoniste (P. chlorophthalmus) fortement impactée par les apports 

chroniques d’eau usée dans une mangrove de Mayotte (projet « Malamani »). Ces 

travaux réalisés en conditions contrôlées en microcosmes n’ont pas la prétention 

de recréer les conditions du milieu naturel, il était davantage question d’identifier 

des processus physiologiques contribuant à expliquer une réponse 

comportementale, également mesurée en conditions contrôlées et pouvant illustrer 

les observations réalisées en milieu naturel. On sait qu’il existe des processus 

complexes pouvant expliquer les phénomènes écologiques observés dans les 



 

écosystèmes (ex. : modification des communautés). Les contaminants agissent 

souvent de façon directe mais aussi indirecte sur les organismes qui seront impactés 

à terme. Ces effets indirects complexes s’entendent notamment au niveau du réseau 

trophique en lien avec des relations proie/prédateur et de compétition pour la 

ressource. Cependant, dans la mesure où nous avons bâti nos protocoles sur la base 

d’observations réalisées en milieu naturel, avec des marqueurs intégratifs pouvant 

illustrer des phénomènes enregistrés sur le terrain (choix d’émersion, fuite), nos 

résultats illustrent, au moins partiellement, les mécanismes qui se produisent in 

natura. Il convient de ne pas faire d’interprétation hâtive mais les résultats obtenus 

permettent néanmoins d’apporter des éléments de réponse quant à la 

compréhension globale des processus opérants en mangrove polluée. La littérature 

scientifique a montré qu’il était possible de se questionner au sujet de la capacité 

des crabes de mangroves à maintenir leur rôle d’ingénieur de l’écosystème en 

conditions polluées, et ces questions auraient intérêt à être investiguées sur un 

ensemble plus large de mangroves anthropisées à Mayotte et ailleurs dans le canal 

du Mozambique et dans l’Océan Indien.  

 

3) Enfin, nous avons étudié la vulnérabilité écophysiologique des crabes de 

mangrove de deux îles connaissant des pressions anthropiques 

historiquement opposées, face une simulation d’anthropisation. Les deux 

espèces de crabes (Ocypodidae) dominantes dans les habitats de canopée semi-

ouverte ont ainsi été étudiées dans les îles d’Europa (pristine) et de Mayotte 

(anthropisée) dans le Canal du Mozambique. Ainsi, nous avons exposés des crabes 

prélevés dans les mangroves de ces deux îles, à la fois, à un stress osmotique et à 

un apport d’ammonium qui simule des rejets hydrologiques issus d’une présence 

humaine. Ainsi, Gelasimus tetragonon (Europa) et Paraleptuca chlorophthalmus (Mayotte) 

ont montré des réponses différentes face à ce double stress et les résultats tendent 

à indiquer une vulnérabilité, ou en tout cas, une sensibilité à l’ «anthropisation» 

(enrichissement du milieu) plus importante pour l’espèce de crabe dominante de 

l’habitat étudié sur Europa (G. tetragonon). Une fois encore, ces résultats sont à 

interpréter avec prudence dès lors qu’on tente de réaliser une extrapolation pour 

des scénarii en milieu naturel. Néanmoins, la comparaison de ces deux espèces 

dans des environnements éloignés connaissant des forçages anthropiques 

diamétralement opposés soulève des questions d’ordre évolutif qu’il serait 

intéressant d’aborder à l’avenir. 

 

 

Au cours de cette thèse, nous avons donc mis en avant l’importance de l’écophysiologie 

qui est une discipline permettant : (i) de comprendre les effets de contaminants sur la 



 

physiologie des organismes selon des processus écotoxicologiques complexes, (ii) mieux 

appréhender des phénomènes enregistrés dans le milieu naturel à des niveaux d’intégration 

plus importants (population, communauté) en utilisant des marqueurs intégratifs 

individuels, (iii) contribuer à la prédiction des risques en termes de modification du 

fonctionnement des écosystèmes basés sur la modification d’activité des espèces ingénieurs 

selon leur tolérance aux variations de leur environnement. 

Ainsi, l’écophysiologie est une discipline souvent basée sur une approche strictement 

mécanistique permettant de décrire des phénomènes naturels ou d’origines anthropiques 

exclusifs (ex. tolérance d’une espèce à un stress ou à un paramètre du milieu). Elle peut 

également être un allié nécessaire à la compréhension de processus écologiques 

dynamiques avec un caractère parfois prédictif. Cette vision « ambitieuse » de la discipline 

pourrait se réaliser efficacement à travers le développement de collaborations avec des 

acteurs de différentes disciplines choisies selon les problématiques investiguées : chimie 

des contaminants, écologie fonctionnelle et des communautés, écologie évolutive, 

écotoxicologie. 

A l’issue de ce travail de thèse, il est également important de remettre en contexte les 

travaux réalisés et présenter les perspectives de l’équipe de recherche en écophysiologie et 

écotoxicologie des crabes de mangrove formée par les écophysiologistes du CUFR et de 

l’Université de Montpellier (Figure 34). Les premiers travaux sur les eaux usées en lien 

avec la mangrove (bioremédiation) datent de 2008 avec le projet « Malamani » 

(Introduction : 3.2) et la thèse de Mélanie Herteman sous la responsabilité de François 

Fromard (ECOLAB). C’est durant les premières années de ce projet que les premières 

observations de changement des communautés de crabes en réponse à la présence d’eaux 

usées ont été réalisées. Ainsi, un an après la création du CUFR de Mayotte (2012), les 

premières études sur l’écotoxicologie des crabes de mangrove ont été initiées dans le cadre 

du projet « Malamani » par Elliott Sucré (CUFR) et Jehan-Hervé Lignot (Université de 

Montpellier), tous les deux membres du laboratoire MARBEC. Deux thèses de doctorat 

ont ensuite débuté en 2015 sur ce même projet, celle de Cécile Capdeville (ECOLAB) et 

celle de Dimitri Theuerkauff (MARBEC). Les travaux de ce dernier (et des chercheurs, 

ingénieurs, techniciens et étudiants ayant soutenu ces recherches au fil des années) ont été 

à l’origine des bases conceptuelles et méthodologiques sur lesquelles nous nous sommes 

appuyés pour l’ensemble des travaux en écophysiologie qui ont suivi jusqu’alors sur la 

thématique. Ils sont mentionnés à de nombreuses reprises dans ce manuscrit de thèse et 

nous les avons complétés (chapitre 1). Cependant, notre travail, qui reprend en partie les 

outils (biomarqueurs) développés par ces travaux, se distingue par une approche davantage 

tournée vers la compréhension des processus observés dans le milieu naturel à l’aide de 

marqueurs nouvellement déployés tels que l’étude du comportement animal, et des 

comparaisons entre mangroves (projet MANMAC).  



 

 

Les marqueurs développés chez plusieurs espèces sentinelles de crabes de mangrove depuis 

2012 vont désormais être utilisés pour caractériser les impacts d’autres types de pollutions 

anthropiques, notamment celles engendrées par des pesticides (projet CRABMAYO, que 

j’intégrerai en tant que post-doctorante en mars 2022). Dans le cadre de ce projet, nous 

souhaitons continuer à mobiliser des concepts d’écophysiologie pour contribuer à la 

compréhension de processus écologiques complexes, en intégrant plusieurs sites d’étude. 

Nous réalisons actuellement un screening des pesticides présents au sein de trois 

mangroves exutoires de trois bassins versants connaissant des pressions anthropiques 

différentes à Mayotte. Nous envisageons d’exposer les crabes de mangrove à des doses 

environnementales de certains contaminants identifiés et d’ammonium dans des eaux 

dessalées représentatives des conditions observées dans les mangroves étudiées. Les 

expositions se feront en microcosme pour le suivi de marqueurs physiologiques, et en 

mésocosmes pour mesurer des réponses comportementales à long terme (bioturbation). 

Parallèlement à ce projet, une étude d’impact sur le milieu intertidal de l’île Europa est 

prévue, concernant la dératisation des mangroves de l’île à l’aide de biocides anti-vitamine 

K et nous étudierons les crabes de mangrove (entre autres) en tant qu’espèces sentinelles 

et bioindicatrices. 

 

 

Figure 34. Historique et perspectives des recherches sur les mangroves initiées par ECOLAB, le CUFR 

de Mayotte et l’Université de Montpellier (MARBEC) depuis 2012, dans laquelle s’intègre la présente 

thèse. Présentation des étudiants, ATER, post-doctorants, chercheurs ayant participé à l’élaboration des 

connaissances depuis 2012. 



 

De nombreuses perspectives seraient à évoquer à une échelle plus élargie. Si cette thèse 

s’est focalisée sur des points et des objectifs bien précis dans un contexte local, il nous 

apparaît que les thématiques abordées ainsi que les méthodologies utilisées sont liées à 

différentes questions de recherche qui peuvent s’inscrire dans des réflexions plus globales. 

Les problématiques de gestion et de conservation, de dynamiques des populations et des 

communautés ou encore des questions d’évolution potentielle de populations issues 

d’écosystèmes pristines et anthropisés représentent autant de questions de recherche ayant 

une importance majeure, où l’écophysiologie peut jouer un rôle à part entière. 
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Parmi les phénomènes d'origine anthropique impactant les écosystèmes de mangrove, l'apport d'éléments nutritifs issus des 

eaux usées domestiques est souvent associé à une meilleure productivité végétale. D'autres compartiments du système sont 

pourtant parfois négativement impactés, notamment la macrofaune benthique dont les représentants sont souvent considérés 

comme des espèces ingénieurs de l’écosystème. Au cours de cette thèse, nous avons cherché à étudier les réponses 

écophysiologiques de trois espèces de crabes de mangroves présents dans le Canal du Mozambique, exposés aux apports d’eau 

usée domestique ou à de l’ammonium, étudié en tant que potentiel proxy d’enrichissement azoté. Différents marqueurs 

physiologiques et comportementaux ont été mis en place pour répondre à trois objectifs s’appuyant sur des niveaux intégratifs 

et des échelles spatiales différentes. Dans une première partie, nous avons cherché à compléter les connaissances sur les réponses 

physiologiques d’une espèce de crabe, Neosarmatium africanum, Sesarmidae occupant la partie haute de la mangrove, parfois 

directement exposée aux apports d’effluents domestiques sur l’un site d’étude (mangrove de Malamani, Mayotte) en nous 

focalisant sur un organe métabolique majeur, l’hépatopancréas. Dans une deuxième partie, nous avons cherché à mieux 

comprendre quelles potentielles réponses physiologiques et comportementales à l’échelle individuelle pouvaient être impliquées 

dans la modification des communautés de crabes observées dans des zones régulièrement impactées par l’apport d’eau usée 

domestique. Nous avons pour cela étudié une espèce de crabe violoniste, Paraleptuca chlorophthalmus, Ocypodidae, dont 

l’abondance diminue drastiquement sur les zones impactées de la mangrove de Malamani. Nos résultats montrent des réponses 

à court terme (explosion de la consommation d’oxygène, comportement de fuite et d’émersion) qui pourraient devenir délétères 

lors d’expositions ponctuelles mais chroniques, comme c’est souvent le cas dans le milieu naturel. Enfin, nous avons cherché à 

comprendre s’il existait une vulnérabilité différentielle face à des variations de salinités et des apports d’éléments nutrit ifs 

(ammonium) sur deux espèces de crabes violonistes génétiquement proches mais vivant dans des conditions environnementales 

opposées : mangrove de Malamani à Mayotte considéré comme écosystème anthropisé et la mangrove d’Europa (îles Eparses, 

Sud du Canal du Mozambique) considérée comme écosystème pristine. Les résultats indiquent que les crabes de Mayotte, 

régulièrement exposés à l’eau douce et aux effluents domestiques, semblent plus tolérants aux variations de salinité et 

développent des acclimatations physiologiques face à l’exposition à l’ammonium, ce que les crabes d’Europa ne développent 

pas. L’ensemble des résultats renforcent d’une part les connaissances sur la physiologie de ces ingénieurs de l’écosystème, mais 

permettent également de mieux lier les réponses individuelles obtenues en laboratoire, à celles observées à l’échelle des 

populations ou des communautés en milieu naturel. Ils encouragent la mise en place d’études concernant le suivi des écosystèmes 

de mangroves du Canal du Mozambique à travers l’étude d’espèces potentiellement bioindicatrices et permettent de proposer 

une approche écophysiologique dans le domaine du suivi et de la conservation des milieux naturels.  

 
Mots-clefs : Ecophysiologie – Mangroves – Crabes – Eau usée – Ammonium – Biomarqueurs – Espèce ingénieur 

Among the anthropogenic pressures that impact mangrove ecosystems, nutrient inputs from domestic wastewater are often 

associated with increased plant productivity. However, other compartments of the ecosystem are sometimes negatively 

impacted, in particular the benthic macrofauna, whose representatives are often considered to be ecosystem engineers. The aim 

of this study is to analyse the ecophysiological responses of three mangrove crabs living in mangrove forests located in the 

Mozambique Channel that are typically exposed to domestic wastewater inputs or ammonia-N. These responses could represent 

potential proxies for nitrogen enrichment. Different physiological and behavioural markers were considered to meet three 

objectives based on different integrative levels and spatial scales. Firstly, we sought to improve our knowledge on the 

physiological responses of a crab species, Neosarmatium africanum, Sesarmidae generally occupying the upper part of the mangrove 

that is directly exposed to domestic effluent inputs in one of our study sites (Malamani mangrove, Mayotte).The focus was 

mostly on a major metabolic organ, the hepatopancreas. Secondly, we sought to better understand what potential physiological 

and behavioural responses at the individual scale could be involved in crab community changes observed in areas regularly 

impacted by domestic wastewater. A fiddler crab species, Paraleptuca chlorophthalmus, Ocypodidae) was studied. For this species 

abundance is drastically decreased in the wastewater impacted areas of Malamani study site. Short-term responses were obtained: 

burst of oxygen consumption, escape and emersion behaviour). These effects could become deleterious during acute and/or 

chronic exposures, as it is often the case in the natural environment. Finally, we sought to understand whether differential 

vulnerability to salinity variations and increased nutrient inputs (ammonia-N) could occur for two fiddler crab species. These 

species are genetically related but live in opposite environmental conditions: in anthropized mangrove ecosystem in Mayotte 

and in a pristine ecosystem (Europa Island located in the southern part of the Mozambique Channel). Data obtained indicate 

that crabs regularly exposed to freshwater and domestic effluents in Mayotte are more tolerant to salinity variations and develop 

key physiological acclamatory processes to ammonia-N exposure compared to crabs from the pristine site (Europa). Altogether, 

this study strengthens our knowledge regarding the physiology of these ecosystem engineers, but also allows us to better link 

individual responses obtained in laboratory conditions to those observed at the population or community level in the natural 

environment. This study is paving the way for complementary studies concerning the monitoring of mangrove ecosystems in 

the Mozambique Channel using potential bioindicator species, and emphasizes the need to consider ecophysiological analyses 

in the field of monitoring and conservation of natural environments. 
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