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Chapitre I : Etat des connaissances  

Introduction générale et problématiques 

 

La contamination des milieux marins par de nombreux produits chimiques rejetés par 

l’agriculture, les communautés urbaines et les industries constitue l'une des préoccupations 

environnementales majeures depuis plusieurs décennies (Peters et al., 2013). Ces substances 

peuvent être des composés de synthèse (xénobiotiques, toxiques) tels que des pesticides et des 

médicaments, affectant les écosystèmes par leur simple présence ; ou des contaminants comme 

des métaux qui engendrent des effets délétères sur les organismes à partir d’une concentration 

seuil.  

Les métaux représentent une classe de composés hautement présents en milieu 

aquatique dont les effets sont observables aux diverses échelles du vivant (individu, population, 

communauté). Ils peuvent induire une diminution de la diversité génétique des espèces en 

sélectionnant uniquement les individus possédant des caractères de tolérance et/ou de 

résistance, modifiant ainsi indirectement les paramètres régulant la cinétique des populations 

(taux d’éclosion, développement/croissance, succès reproductif, …). Sur des sites fortement 

pollués par des métaux une perte brutale de la variabilité génétique due à des évènements de 

goulot d’étranglement et d’effet fondateur peut être ainsi observée (Belfiore et Anderson, 2001; 

Ross et al., 2002; Kim et al., 2003; Matson et al., 2006; Ensibi et al., 2015;  Rumisha et al., 

2017a). Cela est particulièrement vrai pour les espèces ayant une période benthique 

(invertébrés, poissons), restant en contact à la fois avec la colonne d’eau et le sédiment souillés 

par les métaux (Matson et al., 2006). 

L’omniprésence et la diversité de la pollution marine, a conduit la communauté 

scientifique à effectuer des suivis de la qualité environnementale par le dosage régulier des 

métaux dans la colonne d’eau et les sédiments (démarche de chimie de l’environnement). Il 

s'agit ainsi d'évaluer le degré de détérioration du milieu sans référence a priori aux impacts 

biologiques potentiels. L’objectif est de pouvoir déceler rapidement la présence de 

contamination dans l’environnement avant que celle-ci puisse éventuellement avoir un impact 

sur la santé publique (contamination dans les zones de tourisme ou lors de consommation des 

produits de la mer). Une telle démarche aurait pu éviter par exemple la catastrophe de Minamata 

au Japon entre 1932 et 1966 qui s’est illustrée par la contamination de milliers de personnes par 

du méthylmercure accumulé dans l’eau de boisson et les poissons consommés par les 
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populations locales. En effet, ce genre de perturbations auraient probablement pu être évitées 

si on avait pu déceler au préalable la forte charge en métaux présente dans l’environnement. Il 

est donc important de suivre les variations des concentrations des substances d’origine 

anthropique même en absence de révélation d’effets toxiques sur les individus ou les 

écosystèmes. L’approche des métaux nécessite des méthodes d’échantillonnage précises et des 

techniques analytiques sophistiquées souffrant parfois d’une limite de détection élevée. De plus, 

le suivi des apports métalliques renseigne sur la charge indifférenciée de la totalité des espèces 

chimiques d’un élément présentes dans l’eau et ne renseigne donc pas de manière spécifique 

sur leurs biodisponibilités environnementale et écotoxicologique ; donnée pourtant primordiale 

pour comprendre les processus de contamination des écosystèmes. Ainsi, un suivi des 

concentrations de métaux au sein des tissus d’organismes apporte une compréhension 

supplémentaire aux dosages des métaux dans le milieu extérieur en renseignant sur la fraction 

biodisponible, la bioaccumulation et la bioconcentration. En parallèle, une estimation du taux 

de métaux accumulés au sein de plusieurs espèces ayant des niches écologiques distinctes 

permet de déterminer l’accumulation le long du réseau trophique donc sa bioamplification 

(biomagnification) ( Readman et al., 1993; Ettajani et al., 2001).  

La santé des écosystèmes aquatiques est reliée directement avec la santé de l’homme 

par le biais de contamination provenant majoritairement par les voies cutanée et d’ingestion 

(Amiard et al., 2008 ; Rabaoui et al., 2013 ; Bashir et al., 2020), définissant ainsi le concept 

“One Health” (Essack, 2018). Précédent ce concept, Goldberg (1975) avait proposé une 

approche biologique en utilisant des espèces animales ou végétales comme indicatrices de l’état 

de santé de leur environnement au travers des concentrations des polluants détectés dans leurs 

tissus et leurs perturbations biologiques (comportementales et physiologiques). Il s’agit du 

principe de l’utilisation des « bioindicateurs quantitatifs » qui repose sur le fait que les 

organismes marins accumulent les contaminants, en particulier les métaux, en relation avec les 

concentrations présentes dans le milieu (Goldberg, 1975; Phillips, 1977; Phillips et Segar, 1986; 

Casas, 2005). De plus, les degrés d’assimilation et d’accumulation des métaux chez les 

organismes vivants sont souvent des processus assez complexes qui varient d’une espèce à une 

autre (Casas, 2005) et qui dépendent des formes chimiques de chaque élément (Bowen, 1966). 

L’utilisation des bioindicateurs quantitatifs marins s’est illustrée par exemple au sein des 

programmes internationaux de biomonitoring tels que le « Mussel Watch » aux Etats-Unis, le 

RINBIO (Réseau Intégrateurs Biologiques) en Méditerranée, le RNO [Réseau National 

d’Observation de la qualité du milieu marin, devenu le ROCCH (Réseau d’Observation de la 
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Contamination Chimique)] en France (Grall et Glémarc, 2003 ; Oehlmann et Schulte-

Oehlmann, 2003) ; et plusieurs études indépendantes portant sur l’évaluation des risques 

environnementaux (Bryan et al., 1977, 1983 ; Nakhlé, 2003 ; Casas, 2005; Reguera et al., 2018 

; Louzon et al., 2020, 2021 ; Zaidi et al., 2022).  

Les espèces les plus utilisées en milieu marin sont les bivalves, comme les moules et les 

huîtres (Mytillus spp. et Crassostrea spp.), car ce sont des filtreurs respectant tous les critères 

de définition d’un bon bioindicateur (abondance, large zone de répartition, grande taille, 

bioaccumulation/bioconcentration, maintien en laboratoire possible, …) (Beliaeff et al., 1998; 

Cantillo, 1998; Oros et al., 2005; Sole et al., 2000; Viñas et al., 2018). Cependant, des espèces 

bioindicatrices illustrant les autres niches écologiques sont également nécessaires (Reguera et 

al., 2018). Bien que moins populaires que les bivalves en écotoxicologie marine, les 

gastéropodes sont de plus en plus utilisés car ils occupent diverses fonctions écologiques 

(carnivores, brouteurs, détritivores, vivant en symbiose avec des microalgues) et entrent 

également dans l’alimentation humaine. Malgré leur forte diversité et leur omniprésence dans 

les divers écosystèmes, l’usage des gastéropodes reste de façon surprenante minoritaire en 

écotoxicologie. Après analyse de la bibliographie disponible sur la base de données PubMed, il 

apparaît que les gastéropodes marins les plus utilisés en écotoxicologie sont : les patelles 

(Patella spp.) (Reguera et al., 2018), les littorines (Littorina littorea) (Oehlmann et Schulte-

Oehlmann, 2003; Noventa et al., 2011) et plus sporadiquement l’ormeau (Haliotis sp.) (Gaume 

et al., 2012) voire les gibbules (Gibbula umbilicalis) (Silva et al., 2017). Par exemple, de 

nombreux travaux ont validé l’utilisation des patelles pour l’étude des intensités de 

contaminations liées aux métaux (Campanella et al., 2001; Cubadda et al., 2001; Storelli et 

Marcotrigiano, 2005; Yüzereroğlu et al., 2010; Belkhodja et al., 2012; Rabaoui et al., 2013; 

Bordbar, 2015; Aydın-Önen et Öztürk, 2017; Conti et al., 2017; Lozano-Bilbao et al., 2021; 

Zaidi et al., 2022), aux hydrocarbures ( Næs et al., 1998; Lewis et al., 2010; Bartolomé et al., 

2011), aux microplastiques (Karlsson et al., 2017) et aux composés organochlorés tels que PCB 

(Peña-Méndez et al., 1996) dans les tissus des différentes espèces de patelles ainsi que dans la 

coquille (Foster et Chacko, 1995; Pérez-López et al., 2003). Il en est de même pour les littorines 

qui ont été utilisées pour l’évaluation des pollutions liées aux métaux (De Wolf et al., 2000), 

aux pesticides (Ikpesu et Ogbomida, 2017), aux hydrocarbures aromatiques polycycliques 

(Ololade et al., 2011) et à de nombreux toxiques tels que PCB et TBT ( Oehlmann et al., 2004; 

Noventa et al., 2011). Le présent travail de thèse portera exclusivement sur l’usage des patelles 
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et de Littorina littorea avec, pour les patelles, les deux espèces emblématiques de la 

Méditerranée et de l’Atlantique, respectivement, Patella caerulea et Patella vulgata. 

Etant donné que l’absorption et la toxicité des polluants (ex : les métaux) sont 

influencées, entre autre, par l’espèce utilisée ( Wang, 1987; Rumisha et al., 2017b), il est plus 

judicieux, dans le cadre d’une étude des effets écotoxicologiques sur des bioindicateurs 

quantitatifs de faire une analyse préliminaire permettant de s’assurer de l’identité taxonomique 

des individus analysés (Bouzaza, 2018). Par exemple, certains doutes subsistent quant à 

l’identification de plusieurs espèces du genre Patella et la possibilité d'hybridation entre 

espèces (Côrte-Real et al., 1996a, 1996b; Koufopanou et al., 1999; Sá-Pinto et al., 2005, 2008). 

Les critères morphologiques sur lesquels est basée la distinction systématique entre ces espèces 

sont d’une grande plasticité (ornementation de la coquille, couleur du pied…). Il est donc 

parfois très compliqué de différencier deux espèces en se basant uniquement sur des caractères 

purement phénotypiques (Fischer-Piette et Gaillard, 1959). L’examen de la structure de la 

radula (langue) des patelles permettrait une meilleure distinction spécifique mais cela nécessite 

une dissection de chaque individu utilisé et un examen minutieux sous loupe binoculaire. De ce 

fait, l’analyse génétique des individus apparaît indispensable. Cela permet également d’évaluer 

la diversité génétique des modèles (Patella spp. et Littorina littorea) sur l’ensemble de leur aire 

de répartition, afin de s’assurer de l’homogénéité des espèces étudiées et d’évaluer le flux de 

gènes inter-populationnel (premier volet du travail de thèse). Ceci nous a permis lors de ce 

présent travail de thèse de nous assurer que nous n’avions donc pas affaire à des populations 

génétiquement isolées au sein de l’aire de répartition, et d’entrevoir une extrapolation des 

réponses physiologiques mesurées sur certaines populations à l’ensemble de l’espèce.  

Dans son livre « Introduction à l’écotoxicologie », Ramade, (2007) note que de tous les 

métaux et autres éléments toxiques contaminant l’écosystème, le plomb constitue, au même 

titre que le mercure et devant le cadmium ou l’arsenic, le métal le plus ubiquiste et l’un des plus 

toxiques de ces polluants. Il ajoute que le plomb est classé au 4éme rang après l’aluminium, le 

cuivre et le zinc en termes de métaux dont la consommation est la plus importante. Cela justifie 

la présence de ce métal dans la liste des substances chimiques prioritaires (c’est-à-dire qui 

présentent un risque significatif pour l’environnement aquatique). Ceci ayant conduit à 

l’établissement de conventions et de réglementations internationales (OSPAR, UE, USEPA, 

…). Au sein du présent travail, nous avons cherché à établir une synthèse des connaissances 

(review) portant sur le plomb et l’aluminium (deuxième volet du travail de thèse) car ce sont 
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deux métaux très fréquents en mer et pourtant aucune publication globale récente ne fait 

mention de leurs concentrations et effets sur les organismes marins.  

L’estimation des effets et des réponses au stress au sein des organismes est une partie 

essentielle dans une approche d’écotoxicologie. Divers paramètres peuvent ainsi être suivis. Par 

exemple, l’analyse peut porter sur l’estimation d’expression et/ou de synthèse de biomarqueurs 

(Bebianno et al., 1992), d’effets génotoxiques, de l’altération de la viabilité cellulaire, des 

perturbations endocriniennes (l’analyse de l’indice de l’Intersex), de la déstabilisation 

membranaire lysosomale (Noventa et al., 2011), de l’immunotoxicité (incidences et intensité 

d’infiltration des haemocytes) (Oehlmann et Schulte-Oehlmann, 2003), ou plus récemment sur 

la caractérisation de transcriptomes focalisés sur les réponses immunitaires (Gorbushin, 2018). 

A ce jour, les seuls biomarqueurs qui aient été étudiés chez P. caerulea sont : l’activité 

enzymatique Ethoxy-Résorufine-O-Déethylase (EROD) (Yawetz et al., 1992), l’induction des 

enzymes de biotransformation de type P450 (Yawetz et al., 1992; Bonacci et al., 2007) et 

l’expression de l'hormone de libération des gonadotrophines (GnRH) comme biomarqueur de 

de perturbation endocrinienne (De Lisa et al., 2013). Concernant P. vulgata s’est l’induction 

des métallothionéines (Howard et Nickless 1977; Brown et al., 2004), de l’alfa-amylase 

(enzyme du stress neurotoxique) (Douhri et Sayah, 2009) et de l’ACHE ( Douhri et Sayah, 

2009; Browne et al., 2015) qui ont été évaluées. 

De façon surprenante, les enzymes du stress oxydant à savoir la catalase (CAT), la 

superoxyde dismutase (SOD), la glutathion peroxydase (GPX) ainsi que le produit de la 

peroxydation lipidique (malondialdéhyde, MDA) n’ont jamais fait l’objet d’une même étude 

chez nos modèles de bioindicateurs étudiés (Littorina littorea, Patella caerulea et Patella 

vulgata) pourtant ce sont des biomarqueurs précoces d’une grande importance dans l’étude de 

l’écotoxicité chez les invertébrés ( Regoli et al., 2002b; Jensen, 2003; Vlahogianni et al., 2007). 

L’analyse des sensibilités et des réponses antioxydantes de nos modèles d’étude aux métaux 

constituera donc le troisième volet du travail de thèse afin de définir le lien entre la 

biodisponibilité des métaux (ex : mesure de la bioaccumulation) et l'induction d'effets 

écotoxicologiques. 

 

Récapitulatif des objectifs principaux de la thèse :  

Premier volet « Approche de diversité génétique des modèles » : Caractérisation des 

modèles d’étude d’Atlantique (P. vulgata, L. littorea) et de Méditerranée (P. caerulea) en 

analysant leur diversité génétique sur l’ensemble de leurs aires de répartition.  
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Deuxième volet « Approche bibliographique » : Etablir une synthèse des connaissances 

recueillies sur la présence et les effets sur les invertébrés marins du plomb (élément trace) et de 

l’aluminium (contaminant émergeant en milieu marin). 

Troisième volet « Approche écotoxicologique expérimentale et environnementale » : 

Etablir le lien entre biodisponibilité environnementale et effets des métaux (aluminium, plomb) 

au travers du prisme de l’homéostasie redox lors de contaminations aigües (96h).  

En perspectives de ce travail, nous avons également caractériser les séquences de 

multiples gènes de réponses aux stress (oxydants et apoptotiques) au sein de transcriptomes 

disponibles pour développer ultérieurement une approche par qPCR afin d’entrevoir les niveaux 

de réponses précoces aux contaminations métalliques.  

  



Chapitre I. Introduction 

 

 

7 

 

I. Généralités sur les mollusques gastéropodes 

 

Les mollusques sont apparus pendant l’aire cambrienne, entre 541 et 530 millions d'années 

(Kallouche, 2018). Ils possèdent un corps divisé en trois parties : la tête, le corps et le pied. Les 

mollusques représentent l’embranchement le plus riche, après celui des arthropodes, avec plus 

de 70 000 espèces connues (Rosenberg, 2014). Parmi les principales classes de mollusques, les 

gastéropodes représentent 57 % des espèces (40 000 sp.), les bivalves 11,4% (8000 sp), les 

céphalopodes 1% (700 sp.), quant aux Polyplacophora et Scaphopoda ils ne correspondent qu’à 

1,4% (1000 sp.) (Esposito et al., 2022).  

Bien que « Mollusca » soit un phylum regroupant principalement des animaux marins, 

les gastéropodes et les bivalves ont également étendu leur colonisation aux milieux dulcicole et 

terrestre (MolluscaBase Eds., 2022). Ainsi, ces organismes par exemple peuvent être rencontrés 

des zones marines littorales à abyssales, dans les lacs et rivières, en forêt, en montagne, en 

milieu polaire, mais aussi dans les steppes et déserts (Hyman, 1967; Purchon, 1968; Oehlmann 

et Schulte-Oehlmann, 2003; Bautz et al., 2010 ; Kallouche, 2018). Comme cité précédemment, 

ils ont également la particularité d’occuper différents niveaux de la chaine trophique, montrant 

leur forte importance éco-biologique (Bautz et al., 2010). Les mollusques sont donc utilisés en 

biomonitoring pour évaluer la qualité des écosystèmes terrestres, marins et d'eau douce et pour 

quantifier les effets des polluants environnementaux (Dallinger et al., 2000; Oehlmann et 

Schulte-Oehlmann, 2003; Duft et al., 2007; Reguera et al., 2018; Louzon et al., 2020; Zaidi et 

al., 2022). Ceci est particulièrement vrai pour les deux classes les plus diverses de mollusques, 

gastéropodes et bivalves qui sont les bioindicateurs les plus utilisés en raison de leurs fortes 

capacités de bioconcentration des xénobiotiques/contaminants (Oehlmann et Schulte-

Oehlmann 2003; Bodin et al., 2004 ; Casas 2005 ; Hédouin et al., 2006 ; Zaidi et al., 2022). 

La classe « Gastropoda » (Cuvier 1797) regroupe des animaux à corps mou, non 

segmenté, ayant une tête visible portant deux paires de tentacules sensorielles et une paire 

d’yeux. La bouche est pourvue d’une langue râpeuse : la radula. La partie ventrale est constituée 

par la sole de reptation, un pied musculeux, qui sert à la locomotion en rampant sur le substrat. 

La plupart des espèces sont caractérisées par une torsion de la masse viscérale à 180° lors de 

leur développement et une coquille univalve hélicoïde qui protège la masse viscérale. Les 

formes les plus dérivées (limaces) ont perdu leur coquille au cours de l’évolution. Certaines 

espèces possèdent un opercule corné ou calcifié produit par le pied et permettant à l’animal de 

se rétracter au sein de sa coquille. Certains gastéropodes résistent ainsi à la dessication à marée 
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basse, en renfermant une petite quantité d’eau à l’intérieur de leur coquille ; et se protégeant de 

la prédation (Wilbur et Yonge 1964). 

 

I.1 Les gastéropodes en écotoxicologie marine :  

I.1.1 Synthèse des bioindicateurs utilisés 

 

 Les gastéropodes marins sont principalement benthiques pendant la phase adulte 

(Ruppert et Barnes, 1994). Ils sont donc en contact à la fois avec les polluants se trouvant dans 

la colonne d’eau et dans les sédiments. Malgré cela, peu d’attention en écotoxicologie a été 

portée aux gastéropodes, en comparaison avec les bivalves, possédant pourtant toutes les 

qualités recherchées chez un bon bioindicateur (Bélanger, 2009). Hung et al. (2001) ont montré 

pourtant qu’en comparant l’accumulation des éléments traces métalliques chez 30 espèces de 

mollusques dans les eaux côtières de Taïwan, les concentrations les plus élevées de Cd, Cr, Cu, 

Pb et Zn ont été mesurées chez les espèces de gastéropodes ; tandis que les bivalves étaient de 

meilleurs accumulateurs de As, Ni et Sn. Szefer et al. (1999) ont confirmé cette accumulation 

différentielle entre les bivalves et gastéropodes en évaluant la charge en métaux chez 4 espèces 

de mollusques (deux bivalves : Ostrea cucullata et Pitar spp., un gastéropode : Turbo 

coronatus et un polyplacophore Acanthopleura haddoni) au niveau du golfe d’Aden, en 

montrant que les gastéropodes et polyplacophores sont capables d’accumuler plus fortement les 

métaux. En parallèle, d’autres espèces de gastéropodes ont prouvé leur pouvoir 

bioaccumulateur de métaux tels que l’ont démontré les travaux de Bryan et al. (1977) sur 

l’hormeau, Haliotis tuberculata, et sur les littorines, Littorina littorea (Bryan et al., 1983 ; 

Noventa et al., 2011) et Littorina brevicula (Kang et al., 1999 ; Kim et al., 2003). En Syrie, 

deux espèces de gastéropodes, Patella spp et Monodonta turbinata, ont été utilisées pour le 

suivi de la contamination au Cd, Cu, Hg, Pb, et Zn (Al-Masri, 2002). En Israël, Herut et al. 

(1999) ont utilisé Patella spp. et Cellana rota dans le contrôle de la contamination par les 

métaux trace. Au Liban, des patelles et des monodontes ont été utilisées pour étudier 

l’accumulation du Cd, Cu, Fe, Hg, Ni et Pb (Shiber et Chatila, 1978; Kayal 1981; Nakhlé, 

2003). En Italie, d’autres espèces de gastéropodes ont également étaient proposées ; Monodonta 

turbinata (Cubadda et al., 2001) et Patella caerulea (Campanella et al., 2001; Cubadda et al., 

2001; Conti et al., 2007; Storelli et Marcotrigiano, 2005) pour l’évaluation de la contamination 

métallique. En Turquie ( Yüzereroğlu et al., 2010; Aydın-Önen et Öztürk, 2017), en Tunisie 

(Belkhodja et al., 2012; Rabaoui et al., 2013; Zaidi et al., 2022) et en Iran (Bordbar, 2015), 

l’espèce Patella caerulea a servi d’espèce indicatrice de la pollution métallique. D’autres 
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espèces de patelles ont également été utilisées dans le biomonitoring des contaminations 

métalliques telles que Patella piperata (Bergasa et al., 2007), P. vulgata (Douhri and Sayah, 

2009), P. candei et P. aspera (Lozano-Bilbao et al., 2021). Daby, (2006) rapporte également 

l’utilisation de Nucella lapillus en Irlande et de Thais clavigera au Japon comme indicateurs de 

éléments trace métalliques (ETM) alors que Ying et al., (1993) ont fait appel à Polinices 

sordidus pour leurs travaux portant sur l’accumulation et la régulation des ETM dans la zone 

intertidale de la baie de Quibray, en Australie. D’autres études se sont, pour leur part, focalisées 

sur l’usage des gastéropodes comme indicateurs de contamination au tributylétain (TBT) dans 

l’environnement marin (Bauer et al., 1995; Huet et al., 1995; Oehlmann et al., 1998; El Ayari 

et al., 2018; Otegui et al., 2019). Les gastéropodes peuvent également être utilisés à d’autres 

fins qu’au biomonitoring des ETM et du TBT. Par exemple, des recherches effectuées dans la 

mer de Bohai, en Chine, par Zhao et al. (2005), ont révélé que les gastéropodes accumulent 

d’avantage les Bphényles Polychlorés (BPC) que les bivalves. Ils en sont arrivés à la conclusion 

que certaines espèces de gastéropodes peuvent être utilisées en tant que bioindicateurs ou 

espèces sentinelles pour l’évaluation du taux de contamination aux BPC le long des côtes 

chinoises. Finalement, de façon plus générale, Espinosa et al. (2007) proposent d’utiliser la 

composition des communautés de patelles du port de Ceuta en Espagne comme bioindicateur 

de l’état des côtes soumises au déversement des eaux usées. 

Une analyse de la bibliographie disponible sous PubMed, liée aux mots clés : 

gasteropod, marine or seawater or sea/ocean, ecotoxicology or contamination or pollution, 

montre que les deux modèles de gastéropodes majoritairement utilisés appartiennent à la famille 

Littorinidae (genre : Littorina) avec 173 publications (Bryan et al., 1983 ; Kang et al., 1999 ; 

De Wolf et al., 2000 ; Kim et al., 2003 ; Noventa et al., 2011) et la famille Patellidae (genre : 

Patella) avec 115 publications (Davies et Cliffe 2000; Douhri et Sayah 2009 ; Belkhodja et al., 

2012 ; Espinosa et Rivera-Ingraham 2016 ; Reguera et al., 2018 ; Viñas et al., 2018 ; Pérez et 

al., 2019 ; Zaidi et al., 2022) (figure 1). Parmi les autres familles, on peut trouver aussi les 

Haliotidés (genre : Haliotis) avec 79 publications, les Muricidés (genres : Murex et Nucella) 

avec 73 publications, les Troquidés (genres : Gibbula, Monodonta et Phorcus) avec 38 

publications, les Aplysidés (genre : Aplysia) avec 14 publications, les Buccinidés (genre : 

Buccinum) avec 11 publications, les Calyptraeidés (genre : Crepidula) avec 5 publications et 

les Turritellidés (genre : Turitella) avec seulement 2 publications. 

 



Chapitre I. Introduction 

 

 

10 

 

 

Figure 1: Référencement de publications PubMed utilisant des gastéropodes en écotoxicologie 

marine 

 

I.1.2 Les biomarqueurs étudiés chez les gastéropodes 

 

Une panoplie de biomarqueurs a été étudié chez les gastéropodes en tant qu’organismes 

indicateur de la qualité de l’environnement. L’Imposex est un type de pseudohermaphrodisme 

affectant les gastéropodes de type Prosobranche. Ce phénomène a été décrit pour la première 

fois en 1970 et est caractérisé par le développement de caractères sexuels mâles, notamment un 

pénis, un spermiducte et/ou des canaux déférents chez un gastéropode femelle. Ce phénomène 

a été observé en France chez Ocenebra erinaceus, Hinia reticulata (Huet et al., 1995), Nucella 

lapillus, (Huet et al., 1995; Oehlmann et al., 1998) , en Tunisie et en Algérie chez Stramonita 

haemastoma (El Ayari et al., 2018), et au Brésil chez Leucozonia nassa et Stramonita 

brasiliensis (Otegui et al., 2019) suite à la présence de tributylétain (TBT) dans le milieu marin. 

Cependant, vers le milieu des années 1990s, on a découvert que le gastéropode Littorina littorea 

n’est pas affecté par l’Imposex mais développe des malformations de l’appareil génital féminin 

en présence de fortes concentrations de TBT. Ce phénomène, appelé Intersex, est caractérisé 

par des altérations au niveau de l’oviducte. Il comprend quatre stades d’altérations à partir 

desquels les chercheurs ont développé un indice, le ISI (InterSex Index), servant de 

biomarqueur d’évaluation des taux de contamination au TBT (Bauer et al., 1995; Oehlmann et 

al., 1998). En plus des biomarqueurs de perturbation endocrinienne, l’activité de 

Les familles de gastéropodes utilisés en 
écotoxicologie

Littorinidae Patellidae Haliotidae Muricidae Troquidae

Aplysidae Buccinidae Calyptraeidae Turritellidae
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l’acétylcholinestérase (ACHE) a été évaluée comme biomarqueur de neurotoxicité chez les 

gastéropodes exposés à des stress environnementaux. Gaitonde et al. (2006), par exemple, ont 

mesuré l’ACHE chez un Muricidé, Cronia contracta, afin d’évaluer le degré de contamination par 

les contaminants neurotoxiques (métaux, hydrocarbures pétroliers) de la côte de Goa en Inde. 

Douhri et Sayah (2009) ont étudié le même biomarqueur chez des individus de Patella vulgata 

prélevés dans des stations marines chargées en métaux au niveau de la baie de Tanger au Maroc. 

D’autres biomarqueurs ont été également étudiés chez les gastéropodes en écotoxicologie, tel 

que le présente le tableau 1 ci-après. 
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Tableau 1: Biomarqueurs utilisés chez différentes espèces de gastéropodes marins 

Espèces Biomarqueurs Contaminants Référence 

 Patella caerulea CAT, SOD, GPX, MDA Métaux (Zaidi et al., 2022) 

Leucozonia nassa, 
Stramonita brasiliensis 

Imposex TBT (Otegui et al., 2019) 

Stramonita haemastoma Imposex TBT (El Ayari et al., 2018) 

Patella ferruginea CAT, SOD, GST   Métaux (Espinosa et Rivera-Ingraham, 2016) 

Patella caerulea GnRH       Xénœstrogènes (De Lisa et al., 2013) 

Cymbulla nigra CAT, SOD, GST, α-tocophérol, β-carotène Métaux (Rivera-Ingraham et al., 2013) 

Patella caerulea P450 HAP (Bonacci et al., 2007) 

Cronia contracta ACHE         Métaux + HCP (Gaitonde et al., 2006) 

Patella vulgata Induction des Métallothionéines (MT) Métaux (Brown et al., 2004) 

Nucella lapillus Imposex TBT (Oehlmann et al., 1998) 

Littorina littorea Intersex TBT (Oehlmann et al., 1998) 

Littorina littorea 
Incidence et/ou intensité des infiltrations d'hémocytes et des 

granulocytes dans la glande intestinale et la muqueuse de l'intestin 
TBT                 (Watermann et al., 1996) 

Littorina littorea Intersex TBT (Bauer et al., 1995) 

Ocenebra erinaceus, Hinia 

reticulata Nucella lapillus, 
Imposex TBT (Huet et al., 1995) 

Littorina littorea MT Métaux (Bebianno et al., 1992) 

Patella caerulea EROD, NADPH, P450 PCB  (Yawetz et al., 1992) 

Patella vulgata, 
Patella intermidia 

MT Métaux (Howard et Nickless, 1977) 
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II. Les métaux trace dans les systèmes aquatiques 

II.1 Généralités 

Les métaux sont naturellement présents dans la croûte terrestre. Ce sont de bons 

conducteurs de chaleur et d’électricité. Généralement malléables et ductiles, ils se combinent 

aisément avec d’autres éléments pour former des alliages utilisés par l’homme depuis 

l’Antiquité. Si les métaux sont souvent indispensables au déroulement des processus 

biologiques (« oligo-éléments » ou « essentiels »), nombre d’entre eux peuvent devenir 

toxiques pour diverses formes de vie, lorsque leur concentration dépasse une valeur seuil, elle-

même dépendante de l’état physico-chimique (spéciation) de l’élément considéré. C’est le cas 

du chrome (Cr), du cuivre (Cu), du fer (Fe), du manganèse (Mn), du molybdène (Mo), du Nickel 

(Ni), du sélénium (Se), du vanadium (V) et du zinc (Zn) (Miquel 2001; Calabrese et Baldwin 

2003). D’autres éléments semblent moins essentiels et ne sont pas nécessaires à la vie et peuvent 

être même préjudiciables à de très faibles concentrations comme l’argent (Ag), l’arsenic (As), 

l’antimoine (Sb), le cadmium (Cd), le mercure (Hg), le plomb (Pb) et le titane (Ti). Ces derniers, 

anciennement nommés « métaux lourds » de par leur masse volumique supérieure à 5000 kg/m3, 

sont regroupés actuellement sous le terme « éléments trace métalliques » (ETM) ou par 

extension « éléments trace ». Enfin, certains éléments sont considérés comme « métaux pauvres 

» car ils ont une faible densité comme l’aluminium (Al) (Casas, 2005; Chiffoleau, 2001; Pavlaki 

et al., 2016).  

Dans les milieux aquatiques, les métaux se trouvent généralement en faibles 

concentrations, de l’ordre du nanogramme par litre. Cependant, en raison de diverses activités 

anthropogéniques, les métaux sont devenus les contaminants les plus ubiquistes à la surface de 

la Terre (Wang et al., 2013 ; Kaste et al., 2018 ; La Colla et al., 2021). Par exemple, des 

concentrations élevées de Cd, Cu, Fe, Pb et Zn sont couramment signalées dans les sédiments, 

l'eau et les composants des écosystèmes biotiques (Ansari et al., 2004; Ayari et al., 2016; 

Mezghani-Chaari et al., 2015).  

 

II.2 Sources des métaux dans le milieu marin 

Les métaux qui se trouvent dans l’environnement aquatique proviennent soit de sources 

naturelles liées à l’érosion de la croûte terrestre et de l’activité volcanique ; soit de sources 

anthropiques telles que la libération d’effluents industriels et d’eaux résiduaires industrielles 

déversés directement dans les fleuves, de ruissellement agricole, de déchets liquides ou solides 
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résultant des extractions minières et des déchets domestiques (ruissellement, dépôt). Les 

canaux, rivières, fleuves, mer et océans, sont malheureusement depuis longtemps l'exutoire des 

déchets terrestres (Ifremer, 1995; Miquel, 2001). 

 

II.3 Domaines d’utilisation des métaux 

Aujourd'hui les métaux sont utilisés pour de multiples applications : additifs au plomb 

dans les carburants, nickel ou cadmium dans les batteries d’accumulateur, sels d’argent de 

l’industrie photographique, câbles électriques en cuivre, gouttières en zinc, aciers inoxydables 

chromés, ou des produits phytosanitaires riches en arsenic (Casas, 2005; Chiffoleau, 2001). 

L’usage des métaux sous forme de nanoparticules a récemment accentué leurs usages 

(antifongique, désinfectant, adjuvant aux vaccins,…) (Shnoudeh et al., 2019). 

 

II.4 Incorporation des métaux dans la biomasse 

II.4.1 Répartition et devenir des métaux dans l’environnement marin 

Une fois arrivés dans l’environnement marin, les métaux se répartissent entre les 

différents compartiments (eau, matière en suspension, sédiments et biote) sous des formes 

physico-chimiques variées. Dans la phase soluble, les métaux peuvent être présents sous forme 

d’ions hydratés, de complexes organiques et inorganiques, ou associés à la phase colloïdale 

(Batley, 1989). En revanche, dans la phase particulaire (matière en suspension ou sédiments), 

les métaux peuvent être adsorbés sur les argiles des sédiments, liés à la matière organique 

particulaire ou associés aux carbonates (Geffard et al., 2001). Ainsi, la majeure partie des 

métaux présents dans les eaux de surface s’accumule finalement dans les sédiments où ces 

métaux se lient à des ligands inorganiques et organiques, réduisant ainsi leur mobilité et 

biodisponibilité. Divers facteurs abiotiques (pH, salinité, température, potentiel 

d’oxydoréduction…), qui régissent la circulation de l’eau dans l’hydrosphère, peuvent 

conditionner la répartition et la dispersion des ETM dans l’eau favorisant ou non leur 

assimilation par les organismes vivants (figure 2). Cette remobilisation des métaux peut être à 

l’origine des modifications physico-chimiques du milieu aqueux (Ramade, 2007). 

Les organismes vivants, étant en interaction avec leur environnement, vont incorporer 

toute substance qui contamine le milieu naturel, y compris les métaux, au travers de leurs 

processus métaboliques. Les métaux incorporés vont ainsi être transférés dans les réseaux 

trophiques des divers écosystèmes, s’intégrer ainsi au cycle de la matière dans les biocœnoses 

et exercer une action néfaste sur d’innombrables espèces vivantes. L’existence d’organismes 
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migrateurs (poissons, tortues…) facilite considérablement la contamination des réseaux 

trophiques appartenant à des biocœnoses géographiquement éloignées des zones de rejet 

(Ramade, 2007). 

 

Figure 2: Modification de la répartition des différentes espèces chimiques de l’aluminium en 

fonction du pH (D'après Gensemer et Playle, (1999)) 

 

II.4.2 Influence de la dégradabilité : 

Le comportement de toute substance introduite dans les écosystèmes et leurs 

biocœnoses est conditionné tout d’abord par leurs caractéristiques physico-chimiques qui 

conditionnent sa stabilité ou bien sa (bio)dégradabilité. Fort heureusement, un grand nombre de 

polluants dispersés dans l’environnement sont instables. Ils sont très vite neutralisés par des 

processus abiotiques sous l’action des facteurs physico-chimiques conduisant à leur 

transformation et/ou destruction en dérivés de toxicité atténuée voire nulle. Parmi ces processus, 

la photodégradation, la photolyse, l’hydrolyse et l’oxydation ainsi que les réactions acido-

basiques jouent un rôle important pour les composés inorganiques. En outre, dans bien des cas, 

les bactéries aquatiques joueront un rôle actif dans la décomposition des contaminants, 

dénommée alors : biodégradation, permettant ainsi d’accélérer leur élimination des biotopes 

aquatiques contaminés. Malheureusement, il existe diverses familles de contaminants pas ou 

peu biodégradables : c’est le cas de certaines formes chimiques de métaux ou de métalloïdes 

toxiques (Ramade 2007; Chrzanowski et Ławniczak 2020). 
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III. Bioaccumulation et bioconcentration : 

III.1 Notion de biodisponibilité : 

En écotoxicologie, la valeur de la concentration « inerte » d’un contaminant ou d’un 

métal dans l’écosystème n’a aucune signification tant qu’elle n’apporte aucune information sur 

la fraction réellement absorbable par les organismes vivants et donc disponible pour ces 

derniers. La biodisponibilité d’un contaminant est donc la fraction de la quantité totale de ce 

dernier présente dans le biotope qui est absorbable par les organismes vivants (producteurs, 

consommateurs ou décomposeurs) et qui peut être transférée, stockée et métabolisée par ces 

derniers (Kordel et al., 1997 ; Ramade, 2007). Certains auteurs considèrent qu’un métal est 

biodisponible s’il est assimilable par les organismes (Wang, 1987) , pour d’autres il faut en plus 

qu’il soit susceptible d’induire un effet (Campbel, 1995). La biodisponibilité des métaux ingérés 

dans la nourriture dépend des processus de digestion du consommateur et aussi de la 

concentration et de la nature du métal dans la nourriture. Ceux-ci varient selon le pH digestif et 

selon l’activité enzymatique digestive en relation avec les substrats présents dans la nourriture. 

De plus, l’absorption et la toxicité des métaux sont également influencées par les paramètres 

physico-chimiques de l’eau (alcalinité, dureté, pH, taille des particules de sédiment, 

température, …etc), la taille de l’organisme vivant, les stades de développement, le sexe, 

l’espèce et les habitudes alimentaires (Wang 1987; Schäfer et al., 2015; Rumisha et al., 2017a). 

Elle est aussi dépendante de l’état chimique (spéciation) des métaux ainsi que tous facteurs 

gouvernant la spéciation. Ainsi, le Cr3+ est beaucoup moins toxique que le Cr6+ ; de même une 

concentration identique de plomb présentera sous forme de nitrate une toxicité 10-4 fois plus 

faible pour les animaux marins que si elle est sous forme de plomb tétraéthyle (Ramade, 2007). 

 

III.2 Bioconcentration, bioaccumulation et bioamplification 

La bioconcentration est l’accumulation par un organisme d’un contaminant à partir de 

l’eau uniquement par les voies cutanées et d’inhalation.  

La bioaccumulation est l’accumulation d’une substance à partir de l’eau et de la 

nourriture. L’apport de contaminant par voie alimentaire implique donc qu’il y ait eu 

bioconcentration aux niveaux trophiques inférieurs. 

La biomagnification (bioamplification) traduit l’augmentation de la contamination d’un 

niveau trophique à l’autre (Hédouin et al., 2006 ; Ramade, 2007 ; Bordbar, 2015).   

Les animaux aquatiques piégeront les ETM par deux voies principales : par transfert 

cutané, à partir de l’eau (voie directe), et par ingestion, à partir de la nourriture (voie trophique) 
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(Gourlay-Francé et al., 2010). Cette dernière est constituée de particules inertes sous forme de 

sédiments et des particules vivantes (ex : les algues unicellulaires). Les métaux franchiront donc 

les structures biologiques comme l’épithélium branchial et l’ensemble du tractus digestif 

(Batley 1989; Deb et Fukushima 1999). Un être vivant qui a accumulé des métaux dans son 

organisme va servir de nourriture à d’autres espèces qui accumuleront à leur tour les fractions 

métalliques qui n’ont pas été métabolisées (bioamplification) (Burger, 2008; Fatima et al., 

2020). De ce fait, il va se produire une contamination de proche en proche, de tout le réseau 

trophique de l’écosystème initiée par les producteurs primaires qui « pompent » les polluants 

dispersés dans l’environnement (Ramade, 2007). Ainsi, les métaux trace accumulés peuvent 

menacer la santé publique, surtout si les métaux s'accumulent dans la faune comestible. Pour 

cette raison, différents pays et organisations ont élaboré des directives pour limiter la quantité 

de métaux nocifs contenus dans la faune comestible (EC, 2011; EFSA, 2011; WHO, 2011).  

 

III.3 Régulation et détoxication : 

Quelle que soit la voie qui a permis l’absorption de l’élément, l’ion métallique sera 

souvent complexé à un transporteur ou ligand (acide aminé ou protéine), et « acheminé » ainsi 

vers des sites de stockage ou d’excrétion. Les organismes marins sont dotés de nombreux 

mécanismes physiologiques et biochimiques qui leurs conférent la capacité de détoxifier et 

d'empêcher l'accumulation des ETM dans leur corps. Il existe en effet des mécanismes de 

régulation physiologique qui équilibrent les taux d'excrétion des métaux avec leur absorption 

(soit par leur élimination rapide de l’élément absorbé, soit par le rejet de conjugués suite à sa 

biotransformation), des mécanismes de séquestration intracellulaire qui impliquent la liaison 

aux métallothionéines et l’élimination par le système endomembranaire lysosomal et des 

processus de séquestration intracellulaire impliquant des vacuoles spécifiques produisant des 

granules métalliques solides de phosphore ou de soufre qui subissent ensuite une exocytose 

pour assurer leur élimination (Mason et Nott 1981 ; Deb et Fukushima 1999 ; Ahearn et al., 

2004 ; Rumisha et al., 2017b). Des effets toxiques se produisent lorsque les métaux dépassent 

le seuil de concentration « tolérable », celui-ci correspond à la concentration dépassant le taux 

combiné maximal d'excrétion et de détoxification des métaux métaboliquement disponibles 

(Louzon et al., 2020; Rainbow, 2002). 
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IV. Toxicités aigüe et chronique.  

La toxicité intrinsèque d’une substance définit son degré de dangerosité. Cette toxicité 

est évaluée en laboratoire à l’aide de tests sur différents organismes de la chaîne trophique, et 

permet de déterminer une concentration en dessous de laquelle la substance n’a pas d’effets 

nocifs sur l’organisme testé (NOEC ; No Observed Effect Concentration). 

Il existe deux types de toxicité qui se distinguent selon la rapidité d’apparition, la 

sévérité et la durée des symptômes, ainsi que la rapidité d’absorption de la substance toxique 

(figure 3) :  

1/ Toxicité aigüe : elle apparait suite à une exposition de courte durée. Les effets observés 

sont rapides et parfois mortels. Les polluants peuvent être toxiques à des doses de l’ordre du 

microgramme par litre (Boucheseiche et al., 2002). 

2/ Toxicité chronique : les effets apparaissent après une exposition prolongée à la substance 

mais sont imperceptibles sur une courte échelle de temps. Elle se produit lors d’une absorption 

de très faibles concentrations d’une substance toxique. On dit que la substance présente des 

effets toxiques cumulatifs. Les effets toxiques s’expriment donc après un temps de latence 

relativement long. La substance peut également provoquer, à de faibles concentrations, de 

légers symptômes (figure 3). Lorsque ces symptômes se prolongent dans le temps, ils entraînent 

un dysfonctionnement de l’organisme plus important. La dose seuil à dépasser pour observer 

une toxicité aiguë est toujours plus élevée que celle liée au déclenchement d’une toxicité 

chronique (figure 3 ) (Boucheseiche et al., 2002). 

 

 

Figure 3: Principes des toxicités aiguë et chronique 
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Pour évaluer la toxicité d’une substance, des tests standardisés en laboratoire peuvent 

être développés (Forbers et al., 1997). Des organismes sont alors mis en contact avec un 

polluant dont on veut estimer la toxicité afin d’appréhender les niveaux de concentration 

provoquant des effets toxiques (baisse de reproduction, baisse de respiration, mortalité…). Ces 

tests sont menés dans des conditions contrôlées de lumière, température, milieu de culture ou 

support d’élevage. Ils ont un rôle préventif dans la gestion des risques environnementaux 

(Boucheseiche et al., 2002). 

 

V. Evaluation des risques de contamination des écosystèmes 

 

Analyser les concentrations des polluants dans la composante abiotique de l’écosystème 

renseigne sur la qualité de cette ressource (Li et al., 2010), mais ne permet pas de révéler 

d’éventuelles perturbations perpétrées en dehors des périodes de mesures ponctuelles. En 

écotoxicologie, la démarche de chimie analytique bien qu’elle constitue un outil 

incontournable, n’est en aucun cas la finalité même. De même, se limiter à la connaissance de 

la concentration d’un polluant dans le milieu inerte n’apporte aucune information sur l’état des 

organismes qui y habitent ni sur les conséquences écologiques engendrées par les changements 

survenus dans cet écosystème (Ramade, 2007; Zhou et al., 2008). Cela ne permet donc pas de 

quantifier la biodisponibilité réelle des polluants pour les organismes vivants (Wells et al., 

1997), ce qui est pourtant une information importante pour définir des mesures à développer 

pour améliorer l’état de santé des écosystèmes et protéger leur intégrité et leur biodiversité 

(Touze et al., 1997 ; Ramade 2007). Par exemple, dans le cas d’une pollution métallique, la 

mesure des concentrations des métaux dans le biotope (eau, sédiment) peut révéler l’existence 

d’une pollution, mais ne renseigne pas sur le degré d’accumulation des métaux par les individus, 

ni la toxicité engendrée sur les organismes et l’écosystème (Zhou et al., 2008). En conséquent, 

ces dernières années, les études en écotoxicologie se sont développées afin de mettre en place 

le concept appelé « biomonitoring » ou monitoring de l’environnement ou encore 

biosurveillance destiné principalement à évaluer la nature et l’importance des effets 

écotoxicologiques des polluants dans l’environnement. Cet outil constitue l’autre facette 

incontournable de la surveillance de la pollution environnementale, tout aussi essentielle que le 

monitoring chimique (Ramade, 2007; Al Kaddissi, 2012; Zaidi et al., 2022).  
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V.1 La mesure de la contamination des organismes - Les bioindicateurs de 

contamination 

La mesure de la contamination des organismes représente la première démarche du 

monitoring de l'environnement et relève du monitoring chimique. La plupart des polluants, 

qu’ils soient organiques ou minéraux se présentent à des concentrations bien supérieures dans 

les êtres vivants par suite des phénomènes de bioconcentration et/ou de bioamplification. Ainsi, 

l'analyse des organismes vivants mesure la disponibilité réelle des polluants pour la biomasse, 

ce qui est beaucoup plus significatif que la simple connaissance de la concentration d'un 

polluant dans le milieu inerte. Cette démarche permet de s’assurer que des polluants ne sont pas 

rejetés dans l’environnement au-delà de certaines concentrations seuils ou encore que certaines 

espèces d’intérêt économique ne sont pas contaminées au-delà des concentrations maximales 

admissibles pour la santé humaine. Cela s’effectue grâce à l’évaluation des quantités et de la 

distribution de certains polluants dans des individus d'espèces choisies pour leurs particularités 

bioécologiques appelés indicateurs biologiques de pollution ou encore dénommés 

bioindicateurs.  

Les degrés d’assimilation et d’accumulation des métaux chez les organismes vivants 

sont souvent des processus assez complexes qui varient d’une espèce à une autre (Casas, 2005) 

et qui dépendent des formes chimiques de chaque élément (Bowen, 1966). Selon Phillips et 

Rainbow (1994), Ramade (2007) et Zhou et al. (2008), pour constituer un bon « bioindicateur 

quantitatif », l’espèce animale utilisée doit présenter idéalement les caractéristiques requises 

suivantes : 

✓ Être capable d’accumuler les polluants à des niveaux élevés, sans effet létal, aux 

concentrations rencontrées dans le milieu.   

✓ Avoir une mobilité réduite (sédentaire) afin d’être représentatif d’une 

contamination localisée dans son milieu. 

✓ Être abondant et présenter une grande distribution pour un échantillonnage 

répétitif et pour favoriser les comparaisons entre zones distinctes. 

✓ Avoir une durée de vie assez longue pour permettre un échantillonnage sur 

plusieurs classes d’âge si nécessaire et de disposer de preuves expérimentales 

sur les effets à long terme.  

✓ Avoir une taille suffisante afin de donner une quantité de tissus adéquate pour 

analyse. 

✓ Être facilement échantillonné et maintenu au laboratoire. 

✓ Occuper une position importante dans la chaîne trophique. 
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La fiabilité d’un bioindicateur dans l’estimation de la concentration des polluants 

dépend de nombreux facteurs qui peuvent être regroupés en deux catégories : la première 

correspond aux facteurs propres aux caractéristiques de l’espèce bioindicatrice donc 

intrinsèques, la seconde aux facteurs extrinsèques, c’est-à-dire abiotiques environnementaux 

(tableau 2). Il est important aussi de tenir compte des éventuelles interactions physio-

toxicologiques entre polluants lorsque l’on étudie des espèces bioindicatrices (Ramade, 2007). 

 

Tableau 2: Facteurs qui influencent la fiabilité des bioindicateurs (Ramade, 2007) 

Facteurs intrinsèques Facteurs extrinsèques 

-l’état écophysiologique des individus 

-la dynamique des populations étudiées 

-les taux d’accumulation et de dégradation/excrétion 

-le niveau trophique des organismes 

-la température 

-les précipitations 

-le pH 

-la salinité 

 

 

V.2 Bioindicateurs d'effets : monitoring d'espèces « sentinelles » ou encore d’altération 

des communautés par les polluants 

Dans une démarche de monitoring des changements produits par les polluants, il est 

possible de mettre en évidence dans chaque écosystème un ensemble d'espèces « sentinelles », 

attestant d'un effet écotoxicologique de polluants, même s'ils sont présents à très faible 

concentration (Ramade, 2007). Blandin (1986) indique que ce sont « un organisme ou un 

ensemble d’organismes qui, par référence à des variables biochimiques, cytologiques, 

physiologiques, éthologiques ou écologiques, permet, de façon pratique et sûre, de caractériser 

l’état d’un écosystème ou d’un éco-complexe et de mettre en évidence, aussi précocement que 

possible, leurs modifications naturelles ou provoquées ». 

Certains organismes peuvent être utilisés, selon l’objectif, comme bioindicateurs 

quantitatif de l’accumulation des contaminants et/ou comme bioindicateurs d’effets ou 

d’altération de communautés par les polluants (« sentinelles »). En fait, certaines espèces 

bioindicatrices d’accumulation sont d'excellents exemples de « sentinelles », par exemple les 

lichens qui servent depuis longtemps à estimer la pollution atmosphérique par le dioxyde de 

souffre (SO2). Par ailleurs, rien n'empêche de rechercher des paramètres au niveau 

biochimique, cytologique ou moléculaire chez des espèces bioindicatrices d’accumulation pour 

mieux caractériser la qualité du milieu (Rivière, 1993). 
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V.3 Les biomarqueurs  

Toute substance introduite dans l’environnement peut affecter différents niveaux 

d’organisation biologique (figure 4). Il est désormais possible de mesurer les modifications des 

réponses biologiques induites par l’exposition des organismes à des xénobiotiques et identifier 

les mécanismes moléculaires de leur action toxique, c’est le concept des biomarqueurs. La 

figure 5 met en évidence la place des biomarqueurs dans les différents domaines d’investigation 

de l’écotoxicologie et l’importance des méthodes basées sur des observations qualitatives et/ou 

quantitatives (surveillance biologique) pour pallier les insuffisances des méthodes chimiques. 

Ces derniers représentent des processus physio-toxicologiques qui caractérisent la réaction d’un 

organisme face à son exposition à un polluant. Parmi les définitions concernant les 

biomarqueurs qui ont été énoncées au cours de ces dernières années, nous retiendrons la 

suivante : « Un biomarqueur est un changement observable et/ou mesurable au niveau 

moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental révélant l’exposition 

présente ou passée d’un individu à au moins une substance chimique à caractère polluant » 

(Amiard et Amiard-Triquet, 2008). 

 

Figure 4: Les différents niveaux d’organisation pouvant être affectés par les polluants et la rapidité de 

la réponse. Ce schéma illustre aussi l’intérêt écologique des différents niveaux dans la recherche. 

Modifié d’après Snape et al., (2004) et Al Kaddissi (2012) 
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Figure 5: Représentation des méthodologies permettant d’évaluer les risques 

écotoxicologiques (modifiée d’après Lagadic et al., 1997 ) 

Il existe une relation entre l’importance de l’exposition ou l’état de santé d’un organisme 

et le type de biomarqueurs impliqués (Depledge, 1994; Garric et al., 2010). La figure 6 montre 

qu’un organisme est considéré en « bonne santé », dans un état d’homéostasie en absence de 

toute contamination. En fonction de l’accroissement de la contamination ou de la durée 

d’exposition, cet organisme va présenter des altérations fonctionnelles visibles pouvant 

entrainer sa mort à plus ou moins long terme. Des réactions de compensation vont apparaitre 

pour neutraliser, jusqu’à un certain seuil, les effets toxiques des polluants 

(dégradation/détoxification). D’autres biomarqueurs, dits de non-compensation, interviennent 

une fois la limite des réactions compensatrices atteinte, indiquant que les dommages 

pathologiques deviennent irréversibles. Toutefois, si le contaminant est retiré rapidement de 

l’environnement, l’organisme pourrait retrouver son état normal (l’altération est alors 

réversible). La santé des individus est en somme compromise par des altérations physio-

toxicologiques d’abord réversibles puis irréversibles entrainant inéluctablement leur mort 

(figure 6). 
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Figure 6: L’évolution du rôle des biomarqueurs en fonction de l’accroissement de la concentration 

d’un polluant ou de la durée d’exposition (Icarus et Moore, 2004) 

 

V.4 Les catégories de biomarqueurs 

Les biomarqueurs ont été classifiés en trois catégories : 1/ Les biomarqueurs de défense 

ou d’adaptation, 2/ ceux d’effet ou de dommage et 3/ ceux de susceptibilité/sensibilité ou de 

génotoxicité (López-Barea, 1995; van der Oost et al., 2003; Ramade, 2007; Al Kaddissi, 2012). 

 

V.4.1 Les biomarqueurs de défense ou d’adaptation 

Les biomarqueurs de défense signalent l’exposition des systèmes biologiques à un (des) 

polluant(s) et donc témoignent de la biodisponibilité de ces derniers pour les organismes. Ils 

correspondent à la phase I de l’action d’un contaminant xénobiotique (biomarqueurs de 1 à 3 

dans la figure 6). Ils s’expriment pour contrecarrer la présence des polluants et leurs effets. Par 

exemple, ils correspondent aux divers antioxydants (catalase, GPx, SOD), de biotransformation 

(P450, GST) et de réponses générales aux stress (HSP…). 

 

V.4.2 Les biomarqueurs de dommage ou d’effet  

Les biomarqueurs d’effet traduisent les altérations physio-pathologiques (féminisation, 

inhibition enzymatique, peroxydation lipidique) suite à l’exposition à un polluant. Ils 

correspondent à la phase II de l’action d’un contaminant xénobiotique (les biomarqueurs 4 et 5 
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dans la figure 6). On peut citer par exemple l’expression anormale de vitellogénine et 

l’inhibition des estérases.  

 

V.4.3 Les biomarqueurs de susceptibilité/sensibilité ou de génotoxicité 

Les biomarqueurs de sensibilité illustrent l’atteinte à l’intégrité du support génétique 

(ADN, chromatine). Cela peut inclure les études des modifications épigénétiques, formation de 

micro-noyaux et de fragmentation de l’ADN.  

VI. Généralités sur le stress oxydatif 

Les métaux biodisponibles peuvent induire directement, dans les cellules vivantes des 

organismes marins, la production de espèces réactives de l'oxygène (ERO), ou « Reactive 

oxygen species » (ROS) en anglais (Vlahogianni et al., 2007) (tableau 3) par la voie 

mitochondriale due à une activité accrue de la chaine de phosphorylation oxydative permettant 

la formation d’ATP accentuée pour répondre au stress cellulaire. Les principales ERO générées 

incluent des radicaux libres, l’oxygène singulet (·O-O·) et le peroxyde d’hydrogène (H2O2) 

(Bartosz, 2003). H2O2 est considéré comme un précurseur cellulaire primaire du radical 

hydroxyle (HO.) et constitue une forme très réactive et toxique de ROS. Son retrait est considéré 

comme une importante stratégie de défense contre le stress oxydatif chez organismes marins 

(Regoli et al., 2002a ; Vlahogianni et al., 2007). Ces produits, de par leurs concentrations dans 

les cellules, vont perturber l’intégrité protéique et induire des altérations sur l’ADN et les 

membranes cellulaires en attaquant les lipides constitutifs par oxydation lipidique (Favier, 

2003; Sarker et al., 2018). Aux radicaux oxygénés libres, se rajoutent les radicaux dérivés 

d’acides gras insaturés [exp : le radical lipidique peroxylé (LOO·), le peroxynitrite (ONOO-) 

et le monoxyde d’azote (NO·)] (Bartosz, 2003; Meziti, 2009). 

 

Tableau 3: Les différents radicaux libres oxygénés (Valko et al., 2006 ; Vlahogianni et al., 2007) 

Radicaux libres réactifs à l’oxygène 

O2·- Radical superoxyde 

HO2· Radical perhydroxyle 

·OH Radical hydroxyle 

RO2· Radical peroxyle (exp : HOO·, le radical 

hydroperoxyle) 

RO· Radical alkoxyle (où R est une chaîne carbonée) 
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VI.1 Les mécanismes antioxydants  

Les mécanismes antioxydants reposent essentiellement sur l’expression d’enzymes 

capables de prendre en charge et d’éliminer les ERO (Beauchamp et Fridovich 1971; Dinis et 

al., 1994). Les organismes disposent d’un arsenal de défenses antioxydantes à la fois 

enzymatiques et non enzymatiques afin de lutter contre un excès de concentration de ERO 

(Fernández et al., 2010a).  

 

VI.1.1 Le système antioxydant enzymatique 

Le système antioxydant enzymatique est principalement formé par des molécules dont 

les actions s’effectuent en cascade (figure 7), comme les catalases (CAT), les superoxydes 

dismutases (SOD) et les glutathions peroxydases (GPx). 

 

Figure 7: Systèmes enzymatiques et non enzymatiques impliqués dans la défense contre le stress 

oxydant (adaptée d’après Valko et al., (2006)). Les enzymes encerclées en rouge sont celles qui seront 

étudiées dans ce travail de thèse. 

 

VI.1.1.1 La catalase (CAT) 

 La catalase (CAT) est une enzyme héminique (qui contient du fer héminique au niveau 

des sites actifs de la protéine) localisée majoritairement dans les peroxysomes. Son activité 

antioxydante a une grande importance, car elle empêche la conversion du peroxyde 

d’hydrogène (Η2Ο2) en ion hydroxyde (OH-), très nocif pour les cellules, en catalysant sa 

décomposition en eau et oxygène selon la réaction simplifiée : 2 H2O2 → O2 + 2 H2O (Cutler, 

1984; Michiels et al., 1994). Cette réaction est une stratégie importante des organismes marins 

contre le stress oxydatif (Regoli et al., 2002a, 2002b).  

 



Chapitre I. Introduction 

 

27 

 

VI.1.1.2 La superoxyde dismutase (SOD) 

La superoxyde dismutase (SOD) est une enzyme souvent présente chez les organismes 

aérobiques. C’est une métalloprotéine à Cu et à Zn présente dans le cytosol des eucaryotes 

(Cu/Zn SOD) et à Mn dans les mitochondries (Mn SOD). L’action de la SOD consiste à 

catalyser la dismutation du radical superoxyde (O2
-), très réactif avec les molécules biologiques, 

en peroxyde d’hydrogène (Η2Ο2), moins toxique, selon la réaction : 2H+ + O2
·-

 + O2
·-

 → O2 + 

H2O2 (Michiels et al., 1994 ; Silvestre, 2005 ; Aschner et Jiang, 2009). Le H2O2 demeurant 

toutefois toxique pour la cellule, sera neutralisé par d’autres enzymes : la catalase et la 

glutathion peroxydase (Kono et Fridovich, 1982; Michiels et al., 1994). 

 

VI.1.1.3 La glutathion peroxydase (GPx) 

La glutathion peroxydase (GPx) est une enzyme localisée dans le cytosol et les 

mitochondries. Elle intervient avec la catalase dans la neutralisation de l’ Η2Ο2 par le glutathion 

(tripeptide constitué de glutamate, cystéine et glycine) (Blum et Fridovich, 1985; Labrot et al., 

1996) et aussi dans la destruction des hydroperoxydes lipidiques issus de la peroxydation des 

acides gras polyinsaturés (Valko et al., 2006) selon les réactions respectives : 

H2O2 + 2G-SH → 2 H2O + G-S-S-G, 

R-O-O-H + 2G-SH → ROH + H2O + GSSH 

 

VI.1.2 Le système antioxydant non enzymatique  

Le système antioxydant non enzymatique est composé principalement par des molécules 

antioxydantes hydrosolubles (la glutathion, la vitamine C, l’acide urique) et liposolubles (la 

bilirubine, la vitamine E, les caroténoïdes) qui interviennent dans la régulation des taux des 

ERO et des ions métalliques au niveau des membranes cellulaires et des lipoprotéines 

plasmatiques (Michiels et al., 1994 ; Favier, 2003 ; Meziti, 2009). Le but de ces mécanismes 

étant de maintenir la balance oxydants/pro-oxydants en équilibre. En cas de production 

excessive des ERO ou d’action insuffisante par les mécanismes de défense antioxydants, un 

déséquilibre de l’homéostasie redox survient et le « stress oxydant » dont les dommages 

cellulaires sont parfois irréversibles, prend malheureusement place (Jensen, 2003) (Figure 8).  
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Figure 8: Schématisation de la balance du stress oxydant (Barillet et al., 2010) 

 

VI.1.3 La peroxydation lipidique 

 Le stress Oxydatif peut également entraîner une peroxydation des lipides, qui peut 

être utilisé comme biomarqueur (Mylonas et Kouretas, 1999). Le malondialdéhyde (MDA) est 

le principal aldéhyde actif résultant de la peroxydation des acides gras polyinsaturés des 

membranes et, par conséquent, est utilisé pour prédire les dommages cellulaires causés par les 

ERO (Vlahogianni et al., 2007). 
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Chapitre II : Caractérisation d’éléments relatifs à la diversité génétique des trois 

espèces étudiées : Patella caerulea, Patella vulgata et Littorina littorea 

I. Exploration des modèles d’études  

 

I.1 Les patelles 

Les patelles du genre Patella (Linnaeus 1758) sont des mollusques gastéropodes 

prosobranches brouteurs définissant la famille Patellidae (Rafinesque, 1815) (Ridgway et al., 

1998). La patelle ou arapède ou bernique possède une coquille épaisse, univalve, de forme 

conique qui lui a valu le surnom de "chapeau chinois". On la rencontre dans la zone intertidale 

le long des côtes rocheuses de l’Atlantique Nord-Est et de la Méditerranée (Poppe et Goto, 

1991), mais également sur les substrats artificiels tels que les plateformes et les digues en béton 

des structures portuaires (Kallouche, 2018). La famille est représentée par les principaux genres 

suivants (Ridgway et al., 1998; Sá-Pinto et al., 2005) : 

• Cymbula 

• Helcion 

• Patella 

• Scutellastra 

Les patelles se distinguent des autres mollusques gastéropodes par certains caractères 

morphologiques tels que la géométrie de la coquille en forme de chapeau chinois, qui leur 

permet de résister à la fois aux chocs, aux vagues et à la dessiccation grâce à leur pied musclé 

et adhérent, la forme de la radula ainsi que par la morphologie de leurs branchies (Ridgway et 

al., 1998; Sá-Pinto et al., 2008). Elles peuvent vivre plus de 5 ans. Lorsqu’elles sont sur les 

rochers calcaires elles s’y fixent très solidement à la manière d’une ventouse très puissante et 

creusent des dépressions pour y être plus à l’abri de la dessiccation lors des périodes 

d’exondation et pour résister aux chocs des vagues (Nakhlé, 2003; Kallouche, 2018).  

 

I.1.1 Position systématique 

D’après les manuels de la macrofaune méditerranéenne et atlantique (Perrier, 1930; 

Fischer et al., 1987) ainsi que divers travaux spécifiques aux patelles (Ridgway et al., 1998; Sá-

Pinto et al., 2008), la position systématique des deux espèces de patelles qui ont fait l’objet de 

la présente étude est la suivante :  Mollusca (phylum) / Gastropoda (Classe) / Patellogastropoda 

(ordre) / Patelloidea (Superfamille) / Patellidae (Famille) /Patella (Genre) lequel inclut nos 

deux espèce d’étude P. caerulea et P. vulgata. / Espèce (contient 9 espèces). 
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I.1.2 Les différentes espèces reconnues de patelles 

Neuf espèces ont été identifiées par Ridgway et al. (1998) comme appartenant au genre 

Patella (tableau 4) : Patella candei (d’Orbigny, 1839) ; Patella caerulea (Linnaeus, 1758) ; 

Patella depressa (Pennant, 1777) ; Patella ferruginea (Gmelin, 1791) ; Patella pellucida 

(Linnaeus, 1758) ; Patella rustica (Linnaeus, 1758) ; Patella ulyssiponensis (Gmelin, 1791) et 

Patella vulgata (Linnaeus, 1758). Cinque espèces sont présentes en Méditerranée à savoir : P. 

caerulea (Linnaeus, 1758), P. ferruginea (Gmelin, 1791), P. lugubris (Gmelin, 1791), P. 

rustica (Linnaeus, 1758) et P. ulyssiponensis (Lamarck, 1819) (da Costa, 1771) (Cretella et al., 

1994). Parmi ces espèces, P. caerulea et P. ferruginea sont considérées comme espèces 

endémiques des côtes méditerranéennes (Espinosa et al., 2008). P. caerulea se trouve en densité 

élevée (Nakhlé, 2003) alors que P. ferruginea est considérée comme une espèce menacée 

(Annexes II de la convention de Barcelone et la convention de Berne). En parallèle P. vulgata 

est considérée comme endémique des côtes atlantiques ; sa distribution marque l’océan 

Atlantique : du Nord de la Norvège (Tromsø) jusqu’au détroit de Gibraltar au Sud (Poppe et 

Goto, 1991). 

 

I.1.3 Répartition géographique 

La distribution des patelles s'étend sur la façade Atlantique, de la Norvège jusqu'aux 

Açores (Tableau 4 ; figure 9). On les trouve également sur les côtes Ouest des Iles Britanniques, 

ainsi qu'en Manche, en Mer du Nord, en Méditerranée et en Afrique du Sud (Sá-Pinto et al., 

2005). Selon les régions où elles sont observées, on leur attribue en français différentes 

appellations : "arapèdes", "berniques" "bernicles", "bernaches" ; et "lapa" en espagnol. 

Tableau 4: Distribution des espèces Patella spp. En océan Atlantique et mer Méditerranée 

(https://www.sealifebase.se/). 

Espèce Distribution géographique 

Patella caerulea Linnaeus, 1758 Açores, Canaries, Madère, Mer Méditerranée 

Patella candei d’Orbigny, 1839 Açores, îles Canaries, Madère 

Patella depressa Pennant, 1777               Océan Atlantique N-E et Mer Méditerranée 

Patella ferruginea Gmelin, 1791 Mer Méditerranée 

Patella lugubris Gmelin, 1791 Açores, Cap Vert, Mer Méditerranée 

Patella pellucida Linnaeus, 1758 Océan Atlantique N-E 

Patella rustica Linnaeus, 1758 Océan Atlantique N-E, Mer Méditerranée 

Patella ulyssiponensis Gmelin, 1791 Océan Atlantique N-E, Mer Méditerranée, Mer noire 

Patella vulgata Linnaeus, 1758 Océan Atlantique N-E 

 

 

 

https://www.sealifebase.se/
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Tableau 5: Tableau récapitulatif des différentes espèces de patelles avec quelques caractères indicatifs ainsi que des photos de morphologie interne et externe de la 

coquille (Ridgway et al., 1998) Source des photos : http://idscaro.net/sci/01_coll/plates/gastro/pl_patellidae_1.htm#apatella 

 

Morphologie 

externe et interne 

de la coquille 

    
 

Nom de l’espèce Patella vulgata Patella caerulea Patella candei Patella rustica Patella pellucida 

 

Caractères 

distinctifs 

Face interne tapissée d'une 

couche lamelleuse faiblement 

nacrée et lisse de couleur 

jaunâtre. Apex central ou 

légèrement antérieur. 

Face interne irisée bleu irisé. 

Coquille conique en forme de 

chapeau chinois assez aplatie et 

à base arrondie denticulée et 

l’apex est assez nettement 

excentré et est déporté du côté 

de la tête de l’animal. 

Face interne nacrée. Coquille 

assez étroite avec bords 

dentelés, lignes radiales 

concentriques visibles sur la 

coquille. 

Face interne luisante foncée, 

marqué de rayons alternés et 

symétriques par rapport à l’axe 

antéro-postérieur. Coquille 

épaisse, en cône haut et pointu, 

striée, souvent marquée de points 

noirs. 

Apex légèrement excentré et 

recourbé vers l’avant. 

Forme ovale aplatie. 

Coquille lisse translucide 

avec une tache foncée. 2 à 8 

lignes radiales discontinues 

bleu métallique. 

 

  
  

 

 Patella ulyssiponensis Patella lugubris Patella ferruginea Patella depressa  

 

 

 

 

Intérieur blanc porcelaine 

souvent avec des reflets bleus. 

Impression musculaire jaune 

ou orange. La coquille a une 

forme ovale à pentagonale ou 

triangulaire très fine et aplatie 

avec un apex sensiblement 

antérieur à la ligne médiane. 

Face interne grisâtre 

faiblement nacrée avec 

présence de reflets bleu au 

niveau des bords internes. 

Apex central et coquille de 

couleur foncée. 

Face interne luisante et 

blanchâtre avec parfois un 

reflet bleuâtre. Bord plus ou 

moins dentelé, extérieur 

couleur rouille donnant avec 

des lignes ferrugineuses 

concentriques. 

 

Face interne gristare. Coquille 

assez petite, bien bosselée de 

couleur jaunâtre-blanc avec des 

raies brunes marginales. La 

coquille est cannelée avec un 

bord arrière carré. Apex central. 

 

 

http://idscaro.net/sci/01_coll/plates/gastro/pl_patellidae_1.htm#apatella
https://www.aquaportail.com/definition-1683-marginal.html
https://www.aquaportail.com/definition-4910-cannele.html
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Figure 9: Aires de répartition géographique des neuf espèces du genre Patella définies par Ridgway et 

al. (1998) (Bouzaza, 2018). (L’échelle des cartes est la même que celle indiquée sur la carte de P. 

caerulea) 
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I.1.4 Un comportement alimentaire particulier ?  

A marée haute, la patelle quitte son gîte pour aller brouter les algues macroscopiques 

(ascophylles, fucus et ulves) et microscopiques (diatomées et cyanophycées) ou des débris 

divers (Nakhlé, 2003; Silva et al., 2008) grâce à sa langue râpeuse ou radula en forme de ruban 

à petites dents. Cette langue est dotée des mouvements allant d’avant en arrière, laissant des 

traces caractéristiques en zigzag (figure 10 ) (Didierlaurent et Noël, 2021). Elle peut effectuer 

deux déplacements par jour si les conditions hydrodynamiques sont favorables en exploitant à 

chaque fois un territoire de quelques décimètres de diamètre qui peut atteindre les 1,5 m3. A 

marée descendante, elle retourne à son gîte d’origine sans jamais se tromper (en général) et 

réoccupe la même dépression qu’elle a creusé au niveau de la roche. Les anglais appellent ce 

comportement très particulier le « homing » ou « home finding », autrement dit « le retour à la 

maison » (Scouppe et al., 2021a). Ce mécanisme de retour à l’abri d’origine se fait grâce à un 

odorat très développé et à la présence des récepteurs chimiques qui permettent à la patelle de 

remonter sur ses pas, en captant la traînée muqueuse qu’elle a secrété aux alentours de son abri 

pour lubrifier la roche durant ses déplacements (Branch, 1985). Cependant, sur les roches lisses, 

ou lorsque la nourriture se fait rare, certaines patelles ont un comportement beaucoup plus 

vagabond et peuvent parcourir des distances de plusieurs mètres sans revenir à leur 

emplacement (Fischer-Piette, 1948).  

 

Figure 10: Image représentant des traces de broutage (Le Roux, 2008) 

 

I.1.5 Reproduction 

Les patelles sont des espèces hermaphrodites protandres (Orton, 1928). La jeune patelle 

née de sexe mâle puis devient femelle dès sa deuxième année (figure 11). Il n’y a pas de 

copulation, l’émission des gamètes dans l’eau se produit depuis l’automne jusqu’à l’hiver et la 
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fécondation est donc externe. La fécondation des gamètes donne naissance à une larve ciliée 

pélagique appelée trochophore. La phase larvaire peut durer jusqu’à deux semaines (Hawkins 

et al., 2000) puis le juvénile se pose, souvent dans une flaque d’eau sur le médiolittoral 

(Boaventura et al., 2002). En devenant adulte, la patelle se déplace sur une roche exposée à 

l’air. Ainsi, les larves dans la colonne d'eau sont soumises à des processus de transport physique 

qui peuvent les disperser du site de reproduction (Cowen et al., 2006). Le nombre de recrues 

sur un site spécifique peut donc être indépendant de la production locale de larves et influencé 

par la circulation des courants. Les populations de patelles ne peuvent donc pas être considérées 

comme complètement ouvertes ou complètement fermées, car une certaine rétention larvaire 

locale est susceptible de se produire malgré la dispersion (Johnson, 2005; Schmitt et al., 1999). 

 

Figure 11: Changement de sexe chez les patelles en relation avec l’âge (D'après Branch, 1985) 

  

I.1.6 Exploitation des patelles 

Les patelles ont été collectées par les populations humaines depuis le paléolithique 

(Turrero García et al., 2014) comme nourriture et appât pour la pêche dans plusieurs parties du 

monde, tels que le Mexique, les États-Unis, Hawaï, Australie, Afrique du Sud, Chili et 

Macaronésie (Moreno et al., 1984; Keough et al., 1993; McCoy, 2008; Henriques et al., 2017). 

Elles sont choisies car elles constituent une source facilement accessible et riche en protéines, 

glucides et lipides (Fischer et al., 1987). Il a été démontré aussi que les Homo neanderthalensis 

consommaient la chair des patelles et utilisait aussi les coquilles pour ornementer leurs bijoux 

et accessoires (Hoffmann et al., 2018). L’augmentation de la densité de la population humaine 
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le long de la côte, le progrès technologique dans les méthodes de collecte, de conditionnement, 

de conservation et de transport ont abouti à la transformation de cette activité de subsistance en 

une exploitation commerciale. Par conséquent, les effets de l'exploitation humaine ajoutés à 

ceux des processus naturels qui influencent la taille des populations des patelles exploitées 

affectent le stock de certaines espèces qui sont de nos jours devenues protégées (Henriques et 

al., 2017). C’est le cas pour les espèces P. ferruginea en Algérie (Espinosa, 2009) et Espagne 

(Espinosa et al., 2008; María et al., 2021), ainsi que P. candei aux Canaries ( Riera et al., 2003; 

Ramírez et al., 2009) et aux Açores (Martins et al., 2008). 

 

I.1.7 Intérêt écologique des patelles 

Les patelles sont des herbivores brouteurs qui se nourrissent, en raclant le substrat 

rocheux avec la radula, du biofilm microbien qui est principalement composé de cyanobactéries 

et de microalgues, y compris les diatomées, les spores et autres propagules de macro-algues 

(Jenkins et al., 2001; Coleman et al., 2006). Les habitudes alimentaires des patelles sont 

essentielles dans la structuration des communautés intertidales (Hawkins et Hartnoll, 1983; 

Jenkins et al., 2001) puisque le pâturage des patelles est un processus clé impliqué dans la 

dynamique de recouvrement des macro-algues et dans la modification de la stabilité de 

l'écosystème des côtes rocheuses. Ceci agit indirectement sur l’amélioration ou l’inhibition de 

l’installation d’autres organismes (Coleman et al., 2006). Boaventura et al. (2002) ont rapporté 

qu’un déclin au niveau de la densité de population des patelles pourrait entraîner un 

développement anormal de la communité algale ou l'occupation de leur niche écologique par 

des organismes concurrents comme les balanes ou les oursins (Arrontes et al., 2004; Henriques 

et al., 2017). 

Cependant, l'effet de ces brouteurs ne se limite pas à l'élimination des algues et, très 

souvent, ils peuvent affecter d'autres espèces animales par le biais d'interactions compétitives  

et en fournissant des habitats secondaires pour d'autres invertébrés qui s'installent au-dessus ou 

en dessous de leur coquille ( Hawkins and Hartnoll, 1983; Branch, 1985; Henriques et al., 

2017). Ils peuvent également affecter le taux de succession ou provoquer le développement de 

différents assemblages. Ainsi, les patelles sont à juste titre considérées comme des espèces clés 

dans les communautés intertidales (Henriques et al., 2017). 
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I.1.8 Problème taxonomique   

La distinction des espèces de patelles est principalement basée sur des critères 

morphologiques de leur coquille ou de leur radula (Christiaens, 1973). Cependant, parfois il 

s’avère quasiment impossible de différencier deux espèces en se basant uniquement sur ces 

caractères morphologiques vu la grande plasticité (Fischer-Piette et Gaillard, 1959). D’autres 

caractères ont ainsi été étudiés pour différencier les espèces tels que la coloration des pieds et 

des tentacules palléales (Cretella et al., 1990), la morphologie des spermatozoïdes (Hodgson et 

al., 1996), la configuration des boucles des intestins (Ridgway et al., 1998) et l’analyse du 

nombre de chromosomes (Cervella et al., 1988). Ces critères ne sont malheureusement pas 

suffisants et certains nécessitent beaucoup de temps pour être étudiés. 

 

I.2 Les littorines 

Les littorines du genre Littorina (Férussac, 1822) sont des mollusques gastéropodes 

prosobranches brouteurs définissant la famille Littorinidae (Children, 1834) qui compte plus de 

200 espèces vivant dans des milieux très variés, allant des régions tempérées aux zones 

tropicales et que l’on retrouve communément sur les côtes françaises (Williams et al., 2003). 

Le genre a donné son nom à la mer à Littorines qui est le dernier stade de développement de la 

mer Baltique, depuis la dernière glaciation, existant entre 7500 – 4000 ans av. J.-C. Cette mer 

est nommée ainsi vu que les littorines y étaient prévalentes et étaient indicatrices de la salinité 

de ses eaux. 

Les littorines se distinguent par une coquille conique, spiralée et légèrement bombée se 

terminant par un apex pointu et fermée par opercule paucispiral. Elles peuvent vivre en 

moyenne environ 5 à 6 ans mais la longévité peut être réduite par le parasitisme dû surtout à 

des trématodes et par la prédation humaine (Daguzan, 1975). On les rencontre dans la zone de 

balancement des marées au niveau de la ceinture à Fucus et/ou sous les blocs et galets. Il existe 

des espèces dites algales, d’autres sont dites lithales (cachées dans les interstices de roches) et 

d’autres sont dites mixtes (vivant aussi bien sous les blocs et galets que parmi le Fucus spiralis). 

Le milieu algal ou lithal joue un rôle de « tampon thermique » pour les individus. Ils permettent 

selon la saison de maintenir une température inférieure et un taux d’humidité supérieur à ceux 

du milieu ambiant assurant la survie des littorines lors des périodes d’exondation. Pour lutter 

contre la dessiccation à marée basse, les littorines s'abritent plus ou moins parmi les algues, 

sous les roches, se rétractent dans leur coquille, ferment leur opercule et entrent dans un état de 

vie ralentie ou quiescence leur permettant de survivre (Moore, 1937; Newell, 1958).  
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I.2.1 Position systématique 

D’après les manuels de la macrofaune atlantique et méditerranéenne (Locard, 1886; 

Perrier, 1930; Fischer et al., 1987) ainsi que divers travaux spécifiques aux littorines ( Jeffreys 

et al., 1862; Daguzan, 1975; Reid and Greenwood, 1989), la position systématique de la famille 

Littorinidae Children, 1834 est la suivante :  Mollusca (Phylum)/ Gastropoda (classe)/ 

Littorinimorpha (ordre)/ Littorinoidea (Superfamille). Elle comprend les sous familles : 

Lacuninae Gray, 1857 (6 genres), Laevilitorininae Reid, 1989 (5 genres) et Littorininae 

Children, 1834 (20 genres) (https://www.marinespecies.org). Le genre Littorina Férussac, 

1822, lequel inclut notre espèce d’étude L. littorea (bigorneau), comprend 18 espèces.  

 

I.2.2 Les différentes espèces de littorines reconnues en France 

Les espèces les plus communes de littorines sur les côtes françaises, réparties selon leurs 

préférences alimentaires et écologiques (figure 12) ; Dans les étages medio-littoral et 

supralittoral, parmi Pelvetia canaliculata et Fucus spiralis (soit 4,10 m à 4,75 m), se trouve 

l’espèce L. saxatilis (Olivi, 1792) qui supporte bien l’exondation. Au niveau du medio-littoral, 

parmi F. spiralis ou sous les blocs de roche (soit 3,50 m à 4,25 m), se trouve le bigorneau 

commun L. littorea (Linnaeus, 1758). La dernière espèce, L. littoralis (Linnaeus 1767), se 

trouve inféodée au Fucus vesiculosus, au Ascophyllum nodosum et au F. serratus (soit 2,15 m 

à 3,50 m). Des individus de L. littorea sont rencontrés au niveau du F. vesiculosus (soit 2,85 à 

3,50 m), ce sont exclusivement des jeunes individus qui migreront par la suite vers l’étage 

medio-littoral.  

 

Figure 12 : Répartition verticale des littorines (D’après Daguzan, 1975) 

 

https://inpn.mnhn.fr/espece/cd_nom/62021/tab/taxo
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I.2.3 Littorina littorea 

Du latin litoralis et litus = rivage, littoral. L’espèce Littorina Littorea (Linnaeus, 1758), 

appelée aussi bigorneau commun, est une espèce comestible à coquille conique spiralée 

légèrement bombée se terminant par un apex pointu. Des stries parallèles sombres et claires 

alternées sont observables sur la coquille qui est généralement d’un gris foncé à noir. L'intérieur 

de l'ouverture de la coquille est sombre, ovale, avec une légère pointe vers le haut et se ferme 

hermétiquement par un opercule corné. La bouche des bigorneaux est dotée d’une radula pour 

assurer le broutage et est cernée par deux tentacules céphaliques marbrés de lignes noires ayant 

chacun un œil à sa base.  

Son aire de répartition dans la zone intertidale est large puisqu’elle s’étend, selon le 

stade de développement, du bas de l'étage médiolittoral à l’étage infralittoral (Daguzan, 1975) 

avec Fucus spiralis, représentant le biotope préférentiel des adultes. Pendant les périodes 

d’exondation, les individus de L. littorea montrent une distribution dite au hasard en se trouvant 

éparpillés en groupes de 2 à 5 individus. Si les conditions du milieu deviennent défavorables, 

les bigorneaux empruntent une distribution de type agrégat en se regroupant par petites 

populations sous les Fucus, les blocs de roche grâce à la sécrétion de phéromones capables 

d'attirer d'autres individus de la même espèce (Dinter et Manos, 1972). 

 

Figure 13: Morphologie externe de Littorina littorea adulte (Doris, 2022) 

 

I.2.3.1 Distribution géographique 

L’espèce Littorina littorea se rencontre de manière native autochtone dans le Nord-Est 

de l’océan atlantique : de la Norvège jusqu’au Nord-Ouest de l’Espagne (figure 14). Elle 

représente une espèce exotique aux Etats Unis et Canada où elle aurait était introduite avec les 

eaux de ballast vers le XIXème siècle (Abbott, 1974). 
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Figure 14: Répartition mondiale de l'espèce Littorina littorea (MNHN et OFB, 2022) 

 

I.2.3.2 Comportement alimentaire 

Littorina littorea est un brouteur herbivore. Elle râpe les algues vertes, qu’elle recherche 

en rampant sur son pied, grâce à sa radula. Elle se nourrit aussi bien d’algues vertes comme les 

ulves et les entéromorphes mais aussi d'algues microscopiques se développant à la surface des 

algues brunes, des zostères ou des roches. Le phénomène de retour au gîte ou « homing » a été 

démontré chez les littorines aussi grâce aux propriétés adhésives du mucus permettant de 

concentrer des microalgues. La littorine est ainsi capable de puiser sa nourriture dans son mucus 

(Daguzan, 1975; Davies and Beckwith, 1999). 

 

I.2.3.3 Reproduction 

Le bigorneau est une espèce gonochorique ovipare à capsules ovigères planctoniques. 

La maturité sexuelle s'établit au bout d'environ 2 ans pour une taille d'environ 12 à 14 mm. La 

période d'activité sexuelle débute en hiver et la ponte s'effectue en général au printemps 

(Daguzan, 1975). La fécondation est interne. La ponte s’effectue de façon intermittente durant 

plusieurs mois et elle se produit à marée haute, à deux heures après l’unique copulation. La 

femelle libère environ 500 capsules gélatineuses par émission (Fretter and Graham, 1972),  

renfermant chacune en moyenne de 1 à 5 œufs et qui seront entrainées par les courants vers le 

large et mèneront par la suite une vie planctonique (Moore, 1937). Ainsi, une femelle peut 

pondre jusqu'à 5 000 capsules ovigères au cours d'une année. Littorina littorea est donc capable 

de pondre toute l'année et la période d'émission maximale des capsules varie selon la latitude 

et même la localité. L'éclosion des capsules ovigères a lieu 5 à 6 jours après la ponte (Tattersall, 

1920) donnant naissance à des larves véligères qui mènent une vie planctonique de durée 
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variable, de 4 à 7 semaines (Williams, 1964; Chang et al., 2011). Cette vie planctonique peut 

être plus longue si les conditions du milieu sont défavorables. Les larves véligères se 

métamorphosent en formes juvéniles (coquille de 0,25 mm environ de hauteur) puis tombent 

au fond de la mer et sont capables de se déplacer par reptation (Smith et Newell, 1955). En 

essayant de comprendre et d’interpréter la migration des jeunes individus de L. littorea des 

côtes françaises, Daguzan, (1975) suggère que les jeunes individus continuent à mener une vie 

pélagique jusqu’à ce que leur taille devienne assez importante (hauteur de la coquille h > 2,5 

mm), afin de pouvoir affronter les courants et l'assaut des vagues. Puis, à marée haute, lors de 

grandes marées de vive eau, ils sont entraînés par les courants vers les niveaux moyens à Fucus 

vesiculosus. La turbulence des eaux étant particulièrement importante en mode battu, les jeunes 

se réfugient dans la moulière, cachés entre les byssus des moules, dans les balanes vides ou 

dans les infractuosités du rocher. En mode semi-battu, ils s'abritent sous les roches situées parmi 

F. vesiculosus et poursuivent leur croissance à ce niveau. Ensuite, par vagues successives à 

marée haute, les jeunes individus grimpent graduellement, rejoignant les adultes regroupés dans 

F. spiralis. La taille des adultes est d'environ 25 à 30 mm. Les déplacements importants 

effectués par le juvéniles pour atteindre le biotope des adultes est une caractéristique propre à 

L. littorea. Un véritable repos sexuel avec régression de la gonade et chute du pénis chez le 

mâle s’établit en dehors des périodes de reproduction (Mai-Août). 

 

I.2.3.4 Exploitation des littorines  

Il s’agit tout d’abord d’une espèce commerciale à forte incidence économique (Lee et 

Boulding, 2009). Le bigorneau commun est largement consommé, surtout en Europe du Nord 

et sur les rives du Saint-Laurent au Canada. Elle est même directement vendue dans les rues de 

certaines villes de Belgique comme Bruxelles et sur quelques plages irlandaises. La France en 

commercialise plus de trente tonnes annuellement, mais ceci s’avère insuffisant pour satisfaire 

la demande ; surtout en périodes de fêtes de fin d’année où les bigorneaux sont alors importés 

d’Irlande, d’Ecosse ou des Pays-Bas (Scouppe et al., 2021b). Mise à part leur qualités 

organoleptiques qui font des bigorneaux un aliment très apprécié, ces organismes présentent 

une teneur élevée en protéines mais faibles en gras (Abbott, 1974). Des tentatives d’élevage de 

bigorneaux en France n’ont jamais pu aboutir en raison des basses températures en hiver qui 

ont rendu cette activité très aléatoire (Scouppe et al., 2021b). Enfin, les bigorneaux peuvent 

également être utilisés comme appât de pêche. 
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I.2.3.5 Intérêt écologique des littorines 

Selon Scouppe et al. (2021a), les habitudes alimentaires du bigorneau lui confèrent une 

place importante dans l’écobiologie d’autres espèces. En effet, en broutant les algues vertes et 

les microalgues, il évite le colmatage des branchies et donc l’étouffement des jeunes filtreurs 

comme les huîtres. Il peut également fournir des habitats secondaires pour d’autres organismes ; 

des algues, des balanes et même des vers tubicoles peuvent occasionnellement se fixer sur sa 

coquille. Les coquilles abandonnées servent de refuge à plusieurs espèces de bernard-l'ermite. 

C’est aussi la proie de certains animaux tels que des goélands, de crustacés comme le crabe vert 

(Carcinus maenas), de certaines étoiles de mer et de poissons. L’espèce a également prouvé 

son efficacité dans la lutte biologique contre le tunicier Ciona intestinalis colonisant des huitres 

(Carver et al., 2003). Elle a également été proposée dans le contrôle du tunicier invasif 

Didemnum vexillum (Carman et al., 2009; Valentine et al., 2007).  

 

II. Les marqueurs moléculaires analysés 

Afin d’appréhender la diversité génétique de nos trois modèles d’étude (P. caerulea, P. 

vulgata et Littorina littorea) et de comprendre les flux géniques entre les populations le long 

de l’ensemble de leurs aires de répartition, nous avons analysé la variabilité de marqueurs 

mitochondriaux (COI, D-Loop) et ribosomiques (ITS1, ITS2). Cette approche nous a permis 

également de vérifier l’identité de l’espèce de chaque individu utilisé lors de ce travail de thèse. 

   

II.1 Les marqueurs mitochondriaux 

II.1.1 Le cytochrome oxydase I (COI) 

Le gène de la cytochrome oxydase sous unité 1 (COI), faisant partie de la chaine 

respiratoire mitochondriale, est un marqueur utilisé en routine pour le metabarcoding des 

animaux (Coissac et al., 2012). Ce marqueur est également utilisé dans des études de génétique 

des populations. Il a l'avantage d'être présent en de nombreuses copies, facilitant le séquençage. 

Tous les individus d’une espèce présentent des séquences très proches, ce qui permet la 

différentiation interspécifique très fiable (Hebert et al., 2003).  

 

II.1.2 La région contrôle (D-Loop) 

L’ADN mitochondrial comporte une seule région non codante : la région D-Loop 

(Displacement Loop, control region). Cette région est un site essentiel pour la réplication et la 

transcription du génome mitochondrial. Elle contient le point d'origine de la réplication de 

https://doris.ffessm.fr/fiche2.asp?fiche_numero=719
https://fr.wikipedia.org/wiki/M%C3%A9tabarcoding
https://fr.wikipedia.org/wiki/S%C3%A9quen%C3%A7age_du_g%C3%A9nome
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l’ADN mitochondrial (ADNmt), les sites de fixation de la majorité des promoteurs de la 

transcription ainsi que certains facteurs de transcription (Sharma et al., 2005). Il a été démontré 

que la région de contrôle ou D-loop contient plus de variations interspécifiques, par rapport aux 

gènes de COI. Ainsi, cette région est devenue un marqueur privilégié pour l’identification des 

espèces animales (Chuang et al., 2012; Kumar et al., 2012). Elle est également utilisée pour 

l’étude des populations (Viñas and Tudela, 2009). 

II.2 Les marqueurs nucléaires ribosomiques (ITS1-ITS2) 

Parallèlement aux fragments mitochondriaux, nous nous sommes également intéressés 

à une région de l’ADN nucléaire codant des éléments ribosomiques. Au sein de la cassette 

« 18S-ITS1-5,8S-ITS2-28S » (nommée également 35S ou InterGenic Spacer, IGS) : les 

fragments ITS, pour Internal Transcribed Spacer, correspondent à des parties de l'ADN 

ribosomique transcrites mais non traduites située entre les élements de la sous unité 40S (18S) 

et ceux de la grande sous unité 60S (5,8S ; 28S). Ces ITS sont caractérisés par un taux de 

mutations sensiblement plus élevé sous l'effet d'insertions, de délétions et de mutations 

ponctuelles, ce qui rend leur utilisation courante pour des problématiques d’étude de diversité 

intraspécifique. En fonction de la polymorphisme, ils peuvent être parfois utilisés avec succès 

pour des analyses phylogénétiques entre espèces proches (Cheng et al., 2006; Grajales et al., 

2007; Chow et al., 2009) 

 

III. Méthodes moléculaires utilisées pour l’analyse de la diversité génétique  

III.1 Extraction des acides nucléiques (ADN)  

Les tissus mous des individus des diverses espèces ont été détachés de leur coquille. Ils 

ont ensuite été broyés dans des mortiers stériles (préalablement désinfectés avec de l’H2O2 à 

3%) et contenant de l’azote liquide. L’extraction des ADN est effectuée suivant le protocole 

CTAB (CétylTrimétyl Ammonium Bromide)  adapté de Doyle et Doyle, (1987) (Protocole 

détaillé en annexe). Les ADN sont ensuite visualisés sur un gel d’agarose 1% et leurs 

concentration et pureté sont évaluées à l’aide d’un spectrophotomètre de type NanoDrop 

Thermo scientific (2000). Le rapport DO (260) / DO (280) traduit la contamination par des 

protéines ; tandis que le rapport DO (260) / DO (230) permet d’estimer la contamination par les 

produits utilisés lors de l’extraction (éthanol, chloroforme...). 
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III.2 Amplification en chaine par polymérase (PCR) 

 

Dans le but d’amplifier les marqueurs mitochondriaux (COI, D-loop) et ribosomiques 

désirés (ITS1, ITS2), des PCR spécifiques pour chaque marqueur ont été effectuées sur tous 

nos échantillons. Toutes les PCR ont été réalisées à l’aide d’un kit GoTaq flexi DNA 

polymerase®promega. Chaque PCR a été réalisée dans 25μL contenant 5 μL de tampon, 1.5 

μL de MgCl2, 2 μL de dNTP 2mM, 2 μL d’amorces Forward, 2 μL d’amorces Reverse, 0.12 

μL d’enzyme GoTaq et 1 µL d’ADN à 200 ng de concentration. Le volume a été ensuite 

complété à 25 μL avec de l’eau « nuclease free ». Les séquences et les températures 

d’hybridation des amorces utilisées pour les PCR sont détaillées en annexe. 

 

III.3 Extraction, ligation et clonage des fragments amplifiés  

Une fois les PCR réalisées, les résultats sont visualisés par électrophorèse sur un gel 

d’agarose 1% à l’aide d’un marqueur de taille (DNA ladder 100 pb Biolabs). Pour 

l’amplification des marqueurs mitochondriaux, les produits de PCR sont directement envoyés 

au séquençage, tandis que l’amplification des ITS ribosomiques a nécessité un clonage. Les 

bandes d’ITS jugées intéressantes (reflétant une taille attendue) lors des amplifications étaient 

alors excisées du gel d’agarose. L’extraction des bandes a été effectuée à l’aide du kit QIAEX 

II (Quiagen). La ligation des bandes extraites en utilisant des bactéries rendues compétentes a 

été effectuée à l’aide du kit pGEM®-T Vector System I (Promega) (protocole en annexe). Deux 

clones positifs pour chaque amplicon recherché étaient ensuite envoyés via DHL au séquençage 

chez GENEWIZ (Allemagne). Les réponses avec les séquences sont obtenues dans un délai de 

3-4 jours après la date d’envoi. 

 

III.4 Analyse génétique 

Les séquences obtenues ont été alignées grâce au logiciel Clustal Omega puis 

visualisées à l’aide de Genedoc viewer, permettant de vérifier la qualité des lectures obtenues.  

Les diversités haplotypique (Hd) et nucléotidique (π), le nombre d’haplotypes (h) et le nombre 

moyen de nucléotides différents (k) ont été obtenus à partir du logiciel DnaSP v6. Pour ces 

analyses, les individus non identifiés ne sont pas pris en compte. Deux tests de neutralités : le 

test de tajima (D) (Tajima, 1993) et le test de Fu (Fs) (Fu et Li, 1993), ont été réalisés afin 

d’évaluer l’histoire démographique des espèces. Une valeur significativement négative 

(p<0,05) de D et Fs indique une expansion des espèces. Un réseau d’haplotypes a été créé à 

l’aide du logiciel Network 10 en utilisant la méthode du median-joining (Bandelt et al., 1999) 
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ou PopArt 1.7. Le logiciel MEGA X (Kumar et al., 2018) a été utilisé afin de définir le modèle 

évolutif le mieux adapté au jeu de données et pour la reconstruction phylogénétique en utilisant 

la méthode de Maximum de Parsimonie avec un test de robustesse de type bootstrap (1000 

tirages aléatoires avec remise).  

 

IV. Résultats et discussion 

Les rapport DO (260) /DO (280) et DO (260) /DO (230) obtenus au Nanodrop pour tous 

les ADN extraits dans cette étude ont été supérieurs à 1.8 ; ce qui reflète une bonne qualité avec 

l’absence de traces d’éthanol dans les précipités d’ADN. Le dépôt des ADN sur gel n’a pas 

montré de dégradation sauf pour deux échantillons de P. caerulea qui ont été exclus et remplacé 

par deux autres échantillons qui n’ont révélé aucune dégradation. La dégradation d’ADN peut 

être lié à des facteurs intrinsèques propre à l’organisme mais aussi à des facteurs extrinsèques 

concernant surtout les modalités de conservation de l’échantillon en question (degré d’éthanol, 

transport, …). 

 

IV.1 Diversité génétique de Patella Caerulea 

Des individus de P. caerulea ont été prélevés à la main au niveau de quatre sites le long 

des côtes tunisiennes (2018) Bizerte (B), Chebba (C), Gabés (G) et Kerkennah (G) (figure 15), 

puis conservés dans de l’éthanol 70% (Pereira et al., 2011) afin d’être transportés jusqu’en 

France pour être analysées au laboratoire Mer Molécule Santé (MMS devenu en 2021 BIOSSE) 

à l’université du Mans. 
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Figure 15: Carte indiquant les sites de prélèvement des patelles de Méditerranée en Tunisie 

 

Le COI mitochondrial (560 pb) ainsi que la portion ITS1-5.8S-ITS2 ribosomique (1000 

pb) ont été amplifiés. Huit individus par population ont été analysés par PCR. Deux séquences 

ont été clonées (pour servir de séquences de référence) et six produits de PCR purifiés ont été 

envoyés en complément, par population.  



Chapitre II. Diversité génétique 

47 

 

 
Figure 16: Exemple d’un profil PCR (COI) obtenu sur P. Caerulea (site C) 

Les analyses ont porté tout d’abord sur la vérification de l’identité de l’espèce Patella 

caerulea dans les échantillons prélevés. Pour savoir cela, la phylogénie des Patella spp a été 

établie en incluant les séquences COI acquises avec celles disponibles sous NCBI. La figure 17 

présentée ci-après comprenant 75 séquences (348 pb) de 10 espèces de patelles révèle 

clairement que tous les échantillons prélevés en Tunisie sur les sites B, C, G et K en 2018 sont 

bien intégrés dans le clade regroupant les Patella caerulea (trait noir épais dans la figure).  
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Figure 17: Analyse phylogénétique moléculaire basée sur le COI mitochondrial (348 pb) en utilisant 

l’approche de maximum de vraisemblance basée sur le modèle évolutif HKY95+G+I sous MEGA7. 

Une distribution gamma a été utilisée pour modéliser le taux évolutif de différences entre les sites (+G, 

paramètre = 0,6201). Le taux de variation I était de 54% sites. Le test de robustesse appliqué a été le « 

bootstrap ». Les valeurs indiquées au-dessus des branches sont celles du ML, celles en dessous d’une 

analyse par Neighbor-Joining. Les chiffres après les lettres B, C, G et K indiquent le numéro de 

l’échantillon analysé (n=10). 

Ces données de COI nous ont permis également de définir les liens d’interconnexion 

entre les populations de P. caerulea prélevées le long de côtes méditerranéennes de divers pays 

(Algérie, Espagne, Italie, Maroc, Sardaigne, Tunisie). Le réseau d’interconnexion obtenu est 

présenté dans la figure 18. 
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Figure 18: Réseau d’interconnexions entre diverses populations de Patella caerulea (Algérie, 

Canaries, Espagne, Italie, Maroc, Sardaigne, Tunisie) basé sur le COI mitochondrial (481 pb) réalisé 

avec Networks 10. Les petits cercles représentent les haplotype présents dans un seul individu 

 

Trente haplotypes ont été identifiés lors de l’analyse inter-populationnelle de P. 

caereulea endémique de la Méditerranée. L’haplotype le plus fréquent inclut des individus de 

presque toutes les régions à l’exception du Maroc et l’Italie. Des séquences de patelles 

marocaines sont toutefois partagées dans le deuxième haplotype le plus fréquent ensemble avec 

l’Espagne, la Grèce et la Tunisie. Cependant, les échantillons issus de l’Italie, précisément en 

Sicile, ne partagent aucun haplotype avec les autres populations. Ainsi, à l’exception des 

échantillons siciliens, des haplotypes partagés entre au moins quatre pays ont été enregistrés 

dans le réseau d’interconnexion (figure 18) soulignant l’absence de toute structuration 

biogéographique. Les patelles tunisiennes ont été représentées par des haplotypes partagés dans 

les deux haplotypes les plus fréquents mais définissent aussi de nombreux haploptypes 

spécifiques. 

L’absence de structuration des P. caerulea démontre un grand brassage des populations 

au sein de ce milieu semi-fermé qu’est la Méditerranée. Toutefois, supposant que le marqueur 
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COI puisse manquer de diversité fine pour révéler la variabilité intraspécifique, nous avons 

analysé le polymorphisme de la cassette ribosomique ITS1-5.8S-ITS2 reconnus comme étant 

des portions riches naturellement de diversité nucléotidique chez les animaux) (figure 19). 

 

 
Figure 19: Exemple d'un profil PCR (ITS) obtenu sur P. caerulea (site C) 

 

L’analyse du réseau d’interconnexions (figure 20) basé sur les ITS1 et ITS2 a permis de 

confirmer le fort brassage inter-populationnel au niveau de la Tunisie. Seule une légère 

particularité génétique semble exister entre les individus des îles Kerkennah (points bleus) et 

les patelles des 3 autres sites tunisiens. A l’aide du logiciel DNAsp nous avons estimé la 

différenciation inter populationnelle (Fst) et le nombre de migrants par génération (Nm) entre 

les sites tunisiens (Tableau 6). Les Fst restent faibles allant de 0.03679 à 0.13602. 
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Figure 20: Réseau d’interconnexions entre 4 différentes populations tunisiennes de Patella caerulea, 

basé sur les informations de l’ITS1 (518 pb) et l’ITS2 (337 pb) ribosomiques utilisant Networks 10. 

Tableau 6: Différentiation inter populationnelle estimée avec le logiciel DNAsp. Moyenne du nombre 

de différences nucléotidiques entre populations (Kxy), L’indice de différenciation inter 

populationnelle (Fst) estimé utilisant le calcul de Hudson, Slatkin et Mad. 

 
Ks Kxy Fst Nm 

Bizerte-Chebba 72.28571 77.12245 0.06272 3.74 

Bizerte-Kerkennah 88.57143 98.30612 0.09902 2.27 

Bizerte-Gabès 88.19048 93.67347 0.05853 4.02 

Chebba-Kerkennah 75.28571 82.08163 0.13602 1.59 

Chebba-Gabès 74.90476 78.42857 0.04493 5.31 

Gabès-Kerkennah 91.19048 94.67347 0.03679 6.55 

B/C/K/G 81.73810 86.25661 0.05225 4.53 
 

 

IV.1.1 Discussion 

Les patelles du genre Patella sont connues pour leur grande plasticité morphologique, 

ce qui rend leur identification difficile à cause de leur diversité morphologique et leur répartition 

géographique (Sa Pinto et al., 2008). L’espèce P. caerulea ne fait pas exception à cette 
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ambigüité taxinomique. L’arbre phylogénétique basé sur le COI (figure 17) a montré que la 

patelle de méditerranée (P. caerulea) est proche de P. lugubris présente aux Azores, Cap vert 

et en Méditerranée, puis vient l’espèce P. candei localisée à Madère et aux îles canaries. Ceci 

est étonnant car il est possible en Méditerranée de rencontrer 5 espèces : P. aspera (= P. 

ulyssiponensis), P. caerulea, P. lugubris, P. ferruginea, et P. rustica. Il semblerait donc que P. 

caerulea et P. lugubris soient issues d’un ancêtre provenant de l’Atlantique, ce qui ne serait pas 

le cas des autres espèces de Méditerranée (Bouzaza, 2018). Selon Sá-Pinto et al., (2008). Il est 

probable que ces trois espèces aient émergé d’un ancêtre commun duquel auraient divergé deux 

ensembles génétiques : l’un aurait été isolé dans ce qui a donné la Méditerranée et l’autre serait 

resté dans l’Atlantique. Après la fermeture du détroit de Gibraltar l’isolement génétique se serait 

amplifié entre les deux ensembles aboutissant à des espèces différentes en Atlantique (P. 

candei) et en Méditerranée (P. caerulea, P. lugubris). Ce scénario serait en accord avec le fait 

que lors du dernier maximum glaciaire (-18 000 ans), le niveau de la mer était d'environ 100 m 

en dessous du niveau actuel. Au cours des 10 000 dernières années suivante la Méditerranée a 

été inondée, entraînant ainsi une colonisation des organismes provenant de l'Atlantique (Hewitt, 

2000).  

La constitution des réseaux d’interconnexions populationnelles révèle des haplotypes 

partagés entre les populations du Sud-Ouest de la Méditerranée avec un fort brassage génétique 

(figure 18). La présence des gyres et des tourbillons du large (« eddies ») en Atlantique induit 

une dispersion des masses d’eau de l’Atlantique via le détroit de Gibraltar, en Méditerranée. 

Ces masses d’eau avancent progressivement au niveau du bassin méditerranéen et prennent des 

déviations différentes selon les forçages, les gyres, les tourbillons, les veines et les branches qui 

vont les transporter en passant (figure 21) (Doglioli, 2020). Les courants principaux en 

Méditerranée  respectent un sens anticyclonique (figure 22) (sens inverse des aiguilles d’une 

montre) ce qui favorise une dispersion larvaire du Nord vers le Sud-Est (El-Geziry et Bryden, 

2010). Tous ces phénomènes complexes de circulation seraient sans doute responsables de 

l’homogénéité génétique de P. caerulea. 



Chapitre II. Diversité génétique 

53 

 

 

Figure 21: Carte des sous-bassins, les principaux passages et détroits de la Méditerranée (les traits 

blancs indiquent les fronts) (Ayache, 2016) 

 

Figure 22: Circulation générale en mer Méditerranée (Stamou et Kamizoulis, 2008) 

 

Ce phénomène a été suggéré par Cowen et al. (2006), Sá-Pinto et al. (2008) et Bouzaza 

(2018) qui ont indiqué que les larves pourraient ainsi parcourir plus de cent kilomètres. 

Wesselmann et al. (2018) a également souligné l'importance des courants océaniques sur la 

dispersion des larves pélagiques du bivalve Pinna nobilis. Ce brassage génétique a également 

été décrit pour plusieurs espèces de poissons méditerranéens (Galarza et al., 2009) et pour P. 

ferruginea le long des côtes algériennes par Bouzaza (2018). En revanche ce phénomène de 

brassage à grande échelle n’a pas été observé pour les espèces d’Atlantique : P. rustica, P. 

candei et P. vulgata (Côrte-Real et al., 1996b; Sá-Pinto et al., 2008).  
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Les populations de P. caerulea qui présentent le plus d’interconnexions sont celles de 

Tunisie et d'Italie (Sicile). Kallouche (2018) a fait la même observation. Le « front Almeria-

Oran » (AOF) (figure 23), considéré par Sá-Pinto et al. (2012) comme barrière aux flux de 

gènes au sein de la Méditerranée, ne semble pourtant pas limiter la dispersion de P. caerulea. 

Par contre, d’après la carte représentant les différentes barrières ou fronts au niveau de la mer 

Méditerranée (figure 23), il semblerait que les fronts SSF, NTF, NAF, AF, OF, IF et TF seraient 

à l’origine de l’isolement de la population provenant de Sicile (Kallouche, 2018). Les 

populations italiennes seraient ainsi isolées des autres populations de Méditerranée. En 

revanche, les patelles de Tunisie partagent des haplotypes avec des patelles originaires du 

Maroc, de Grèce et d'Espagne (figure 18). Cela semble montrer un grand brassage populationnel 

au sein du milieu semi-fermé que forme la Méditerranée. 

 
Figure 23: Les fronts de la mer Méditerranée d’après Bazairi et al. (2010) et Sá-Pinto et al. 

(2012) (AF=Albanian Front, AOF=Almeria-Oran Front, CrF=Crete Front, CyF=Cyprus Front, 

LbF=Libyan Front, LgF=Ligurian Front, NAF=North Adriatic Front, NBF=North Balearic Front, 

NTF=North Tyrrhenian Front, OF=Otranto Front, SSF=Sardinia-Sicily Front, TF=Tunisian Front) 

Le network (basé sur les ITS1 et ITS2) mettant en évidence les connexions entre les 

patelles tunisiennes ainsi que l’analyse Fst ont montré qu’il existe un fort brassage moléculaire 

entre les populations. Ceci serait dû également aux courants marins qui longent toutes les côtes 

tunisiennes et qui seraient responsables d’une redistribution aléatoire des larves de patelles le 

long du littoral. Seules les îles Kerkennah qui se situent au large de Sfax sembleraient n’être 

que peu impactées par ces courants côtiers et auraient donc moins de migrants provenant du 

Nord, expliquant ainsi un début de différenciation génétique des individus de ces îles. Ce 

phénomène de divergence génétique au niveau des îles a également été remarqué dans d’autres 

études portant sur l’effet de l’insularité de certains crustacés marins (Radulovici et al., 2010). 
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Des études futures basées sur les microsatellites et la région D-loop pourraient permettre d’avoir 

une meilleure résolution sur la structure génétique de cette espèce dans l’archipel des 

Kerkennah.  

 

Tous les résultats acquis sur la diversité génétique de P. caerulea ont fait l’objet d’une 

communication affichée lors de la 30éme édition du congrès international SETAC (Society of 

Environmental Toxicology and Chemistry) à Dublin (SETAC SciCon 2020). 

 

IV.2 Diversité génétique des modèles atlantiques P. vulgata et L. littorea 

IV.2.1 Diversité génétique de Patella vulgata 

Des individus de P. vulgata ont été échantillonnés tout au long de l’aire de répartition de 

l’espèce : Norvège (2018), Ecosse (2019), France (2019) et Irlande (2019). Nous avions également 

pu disposer de séquences de Cytochrome oxydase-sous unité I (COI) accessibles sur NCBI 

provenant de patelles d’Angleterre, d’Espagne, d’Italie et du Portugal (figure 24). 

 

Figure 24: Carte de répartition des échantillons de P. vulgata. 

(Note : England-UK : Millport/Plymouth, France 1 : Bailleron/La Turballe/Noirmoutier, France 2 : Le Dellec, 

France 3 : Granville/Luc sur mer, Ireland : Portmagee; Portugal : Monte Clérigo/Molego, Norway:Tromsø, Spain 

: Figueras, Gijón, La Atalaya, La franca, Luarca, Porcia, San Pedro; Scotland-UK: Oban) 
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Utilisant des amorces spécifiques définies au laboratoire pour une amplification 

sélective du COI (fragment de 560 pb) nous avons pu tout d’abord, comme pour P. caerulea 

précédemment, vérifier le statut de l’espèce de tous les échantillons que nous avons utilisé. 

L’analyse phylogénétique obtenu (figure 25) a révélé que tous les individus étaient bien inclus 

dans le clade regroupant toutes les séquences de P. vulgata provenant de NCBI. Seul l’individu 

N7 de Noirmoutier n’était pas une Patella vulgata mais une P. depressa. 

 

Figure 25: Analyse moléculaire phylogénétique (Maximum Likelihood, model : Kimura-2 parameter+I, 

MEGA7) basée sur le COI (436 pb retenues) de diverses espèces de patelles. Les paramètres de l’arbre 

sont : log likelihood (-1832.23), Maximum Composite Likelihood (MCL), [+I] = 68.22% sites. Les 

cercles externes représentent les individus français (personnellement échantillonnés) ; tandis que les 

forme internes matérialisent des individus d’autres pays dont les séquences sont issues de NCBI. 

Ces données de COI (125 séquences) de P. vulgata nous ont également permis 

également de définir les liens d’interconnexions entre les populations (figure 26). Au total, 30 

haplotypes ont été identifiés avec une structure en étoilée caractéristique d’une espèce en 

expansion (Jenkins et al., 2018)  (figure 25). On note la présence de sept haplotypes fréquents 

dont deux sont observés en fréquence majoritaire, les autres sont moins représentés.  

 



Chapitre II. Diversité génétique 

57 

 

 

Figure 26: Arbre d’interconnexion entre toutes les populations de Patella vulgata basé sur le COI 

mitochondrial (436 pb, 125 séquences) réalisé avec Networks. Les petits cercles représentent les 

haplotype présents dans un seul individu 

L’examen de la répartition des haplotypes majoritaires confirme un fort brassage au sein 

de l’Atlantique (figure 27).  
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Figure 27: Structure de la population à grande échelle chez Patella vulgata. Les sept haplotypes COI 

les plus fréquents (total : 30 haplotypes notés) ont été présentés sur cette figure. Chaque haplotype a 

été observé au minimum chez 3 individus. Les séquences (436 pb) de 94 individus ont été analysées. 

Les nombres entre parenthèses indiquent le nombre total d'individus analysés par site 

 

L’analyse du polymorphisme a révélé une variation hétérogène de la valeur de diversité 

haplotypique allant de 0 (Norvège) à 0.909±0.040 (Espagne) et une valeur faible pour la 

diversité nucléotidique et comparable entre toutes les populations allant de 0.00031±0.00026 

(France 3) à 0.00550±0.00267 (Irlande) (tableau 7). Les haplotypes rares révélés dans le réseau 

d’interconnexion sont représentés par les indices de diversité faisant parti des plus faibles (π = 

0.00057±0.00041 et Hd = 0.250±0.180 pour la Grande Bretagne) voire nul (Hd=0 pour les 

haplotypes norvégiens avec absence de tout polymorphisme nucléotidique). Ceci indique que 
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les populations d’Espagne et du Portugal sont plus fortement diversifiée, présentant notamment 

plus d’haplotypes. 

Ces résultats sont supportés par les valeurs de test de neutralité négatives et 

significatives de D et Fs (p< 0,001) (tableau 7) avec une diversité haplotypique globale de 

0.653±0.049 et une très faible diversité nucléotidique (π= 0.00232±0.00029).  

Tableau 7: Indices de neutralité et de diversité de P. vulgata basé sur les données de COI (436 pb) 

Origine N S π ± SD K h Hd ± SD Fs D 

France 1 23 6 0.00120±0.00046 0.522 6 0.395±0.128 -4.206 -2.07807* 

France 2 18 5 0.00294±0.00054 1.281 5 0.745±0.064 -0.630 0.37589 

France 3 15 1 0.00031±0.00026 0.133 2 0.133±0.112 -0.649 -1.15945 

Ireland 5 6 0.00550±0.00267 2.400 3 0.700±0.218 0.952 -1.14554 

Norway 6 0 No polymorphism 0 1 0 / / 

Portugal 8 3 0.00172±0.00061 0.750 4 0.643±0.184 -1.832 -1.44751 

Scotland-UK 8 1 0.00057±0.00041 0.250 2 0.250±0.180 -0.182 -1.05482 

Spain 40 24 0.00372±0.00042 1.622 24 0.909±0.040 -29.937 -2.40324** 

P. vulgata 125 33 0.00232±0.00029 1.013 30 0.653±0.049 -40.477 -2.50005 *** 

(N= nombre de séquences ; S : nombre de sites polymorphes, π : diversité nucléotidique ; K : Moyenne des différences 

nucléotidique ; h : nombre d’haplotypes ; Hd : diversité haplotypique. Différence statistique : *P<0.05, **P<0.01, *** P < 

0.001 

Cette moindre diversité des populations du Nord pourrait être en accord avec un scénario 

d’isolement géographique lors de la dernière glaciation, séparant les populations du Nord de P. 

vulgata (Norvège, Angleterre, Irlande) gardées dans un climat plus rude (plus froid) induisant 

un goulot d’étranglement puis un effet fondateur ; alors que les populations du Sud en Europe 

de l’Ouest (Espagne, Portugal) auraient eu moins de pression de sélection par la présence d’un 

climat plus tempéré.  

Nous avons voulu préciser cette approche de la diversité génétique de P. vulgata en 

abordant la variabilité de la région D-loop mitochondriale. Des amorces spécifiques ont été 

définies à partir du génome partiel disponible sous NCBI (MH916653). Deux PCR spécifiques 

ont alors été entreprises avec des amorces au sein des gènes encadrants la D-loop localisées 

dans la région comprise entre le 12S et le COIII (figure 28). 
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Figure 28: Mitogénome partiel de P. vulgata (MH916653) et localisation et séquences des amorces 

définies pour amplifier la région contrôle (D-loop) mitochondriale 

 

Figure 29 : Exemple de profile de PCR (D-Loop) sur des individus de P. vulgata 

L’analyse de la D-Loop (figure 29) confirme les résultats du COI et montre que peu de 

mutations ont été notées entre les différents individus quelle que soit leur origine. Il est à noter 

que nous ne disposions pas d’échantillons provenant d’Espagne ou du Portugal. Comme le 

montre la figure 30 ci-dessous aucune structuration forte des populations de P. vulgata n’est 

visible excepté par un haplogroupe incluant que les individus norvégiens (couleur orange sur la 

figure). Cela nous rappelle ce qui a été observé pour cette même population pour l’analyse du 

COI. Il y a également une expansion de deux groupes incluant soit les individus prélevés en 

Nord-Ouest en France (Normandie), soit en Centre-Ouest (Loire Atlantique, Vendée), séparés 

tous deux par un regroupement comprenant notamment les individus collectés en Bretagne 

(Dellec). Cette séparation génétique respecte donc une répartition géographique des populations 

françaises analysées.  
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Figure 30: Réseau d’interconnexion d'haplotypes basé sur le gène D-loop (548 pb, 66 séquences) de 

différentes populations de Patella vulgata réalisé avec Network. Les petits cercles représentent les 

haplotypes présents chez un individu 

L’analyse du polymorphisme a révélé une valeur élevée de diversité haplotypique 

globale (Hd= 0.991±0.006) et une valeur faible pour la diversité nucléotidique (π = 

0.03365±0.00353) ; ce qui correspond à ce qui a été observé pour le COI en termes de diversité 

globale (tableau 8).  Ces résultats sont supportés par les valeurs négatives des tests D de Tajima 

et FS de Fu (-1.35238 et -35.452, respectivement) (tableau 8). La diversité haplotypique entre 

populations est homogène avec un léger maximum au niveau de la Norvège, France 2 et Irlande 

et une diversité nucléotidique comparable aux autres populations (elle est la plus faible au 

niveau de la population France 2). Ces résultats justifient davantage la tendance des haplotypes 

à se regrouper formant des groupes un peu isolés comme on l’a vu pour la population de P. 

caerulea des îles Kerkennah en Tunisie.  
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Tableau 8: Indices de neutralité et de diversité de P. vulgata basé sur les données de D-Loop (548 pb) 

Origine N S Π ± SD K H Hd ± SD Fs D 

France 1 16 65 0.04485±0.00425 22.875 14 0.975±0.035 -1.135 0.42811 

France 2 8 19 0.01249±0.00237 6.607 8 1.000±0.063 -3.143 -0.96153 

France 3 23 59 0.02944±0.00284 14.957 21 0.992±0.015 -6.851 -0.74473 

Ireland 5 22 0.02115±0.00513 11.000 5 1.000±0.126 -0.213 -0.88356 

Norway 6 31 0.02500±0.00348 13.400 6 1.000±0.096 -0.528 -0.27829 

Scotland 8 38 0.02558±0.00481 13.429 7 0.964±0.077 0.084 -0.57322 

P. vulgata 66 113 0.03365±0.00353 16.655 57 0.991±0.006 -35.452 -1.35238 

 

Le nombre de différences nucléotidiques entre populations (Kxy), le niveau de 

différenciation inter populationnelle (Gst de Nei) et le nombre de migrant par population (Nm) 

ont été calculés à l’aide du logiciel DNAsp (tableau 9). Leurs estimations confirment les 

résultats du Network (basé sur le COI) indiquant que la population de la Norvège est distante 

génétiquement des autres populations avec les nombres de migrants les plus élevés (Nm= 330). 

Tableau 9:  Indices de génétique de populations entre les populations de Patella vulgata calculés à 

partir de la D-loop (région contrôle, 548 bp) 66 séquences 

Population 1 Population 2 Kxy Dxy Da Gst Nm 

Scotland Norway 14.95833 0.03022 0.00703 0.01031 24.00 

Scotland Ireland 10.05 0.0203 0.00162 0.03709 19.28 

Scotland France 2 9.23438 0.01866 0.00221 0.00901 27.50 

Scotland France 1 20.03125 0.04047 0.00752 0.01874 13.09 

Scotland France 3 14.40217 0.0291 0.00342 0.01801 13.63 

Norway Ireland 12.8 0.02586 0.00599 0.02604 330.00 

Norway France 2 11.70833 0.02365 0.00602 0.00149 168.00 

Norway France 1 24.28125 0.04905 0.01492 0.01661 14.80 

Norway France 3 16.44928 0.03323 0.00637 0.01899 12.91 

Ireland France 2 6.275 0.01268 -0.00045 0.00431 57.78 

Ireland France 1 19.2625 0.03891 0.00929 0.01309 18.84 

Ireland France 3 11.75652 0.02375 0.0014 0.03973 6.04 

France 2 France 1 18.82031 0.03802 0.01063 0.00026 23.02 

France 2 France 3 10.82065 0.02186 0.00128 0.00921 26.91 

France 1 France 3 23.67935 0.04784 0.01122 0.00886 27.98 

(Kxy : Les nombres moyens de différence nucléotidique ; Dxy : Nombres moyens de substitutions 

nucléotidiques par site ; Da : Nombres moyens net de substitution nucléotidiques par site) 

 

Pour mieux appréhender les distances génétiques qui existent entre les différentes 

populations, une matrice de comparaison par paires a été établie utilisant ARLEQUIN (tableau 

10). En comparant deux à deux les populations analysées on note que les populations irlandaise 

et norvégienne sont les plus distantes génétiquement avec la différenciation génétique la plus 

élevée comparée aux autres populations (Fst= 42%) traduisant une structuration modérée. Une 

structuration modérée est aussi enregistrée entre la population issue de la Norvège et celle du 
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Dellec (France 2) avec un Fst de 36%. Pour toutes les autres populations, une absence de 

subdivision génétique significative est notée (Fst < 0,3) (les indications des valeurs des Fst sont 

présentées en annexes). 

Tableau 10: Matrice de comparaison par paires de la distance génétique : Fst (en dessus de la 

diagonale) et Kimura-2P (en dessous de la diagonale) entre les différentes populations de P. vulgata 

basé sur la D-Loop (ARLEQUIN) 

 Norway Ireland Scotland France1 France2 France3 

Norway  0.42052 0.28517 0.29990 0.36215 0.25952 

Ireland 0.28129  0.23243 0.20722 0.25136 0.07654 

Scotland 0.31751 0.08063  0.13670 0.17312 0.11438 

France1 0.31553 0.14055 0.16357  0.22848 0.23226 

France2 0.32802 0.11353 0.10722 0.24329  0.08546 

France3 0.22085 0.02489 0.08763 0.24562 0.06574  

            Significativité statistique : *P<0.05 

 

Un test de Mantel ne montre toutefois pas de relation linéaire entre la distance 

géographique entre les populations et leur différenciation génétique (figure 31). Ceci pourrait 

être lié à un fort pouvoir de dispersion des larves qui, comme cité précédemment, pourraient 

via les courants parcourir plus de 100 km à partir de leur lieu d’éclosion.  

 

 

Figure 31: Relations entre le Fst transformé et le logarithme de la distance géographique pour les 

populations de P. vulgata 
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En conclusion, l’espèce P. vulgata dont l’aire de répartition s’étend de la Norvège au 

Portugal montre une moindre diversité dans la population norvégienne par rapport à celles plus 

au Sud ; ceci pouvant être probablement mis en relation avec les effets d’isolement lors de la 

dernière période glaciaire et induisant un fort goulot d’étranglement génétique. De plus, les 

populations du Sud (Espagne, Portugal) se sont avérées les plus riches en diversité. La 

différenciation entre les populations du Nord et celles diversifiées du Sud serait en lien avec les 

courants marins en Atlantique.  

IV.2.2 Diversité génétique de Littorina littorea 

Littorina littorea (bigorneau) est un gastéropode dont l’aire de répartition native s’étend 

de la Norvège à l’Espagne (https://www.sealifebase.ca/summary/Littorina-littorea.html). Nous 

avons pu disposer de séquences de COI acquises chez des individus provenant d’Angleterre, de 

Belgique, du Danemark, d’Espagne, de France, d’Irlande, de Norvège, des Pays-Bas et de 

Suède (figure 32). Bien que présente en Amérique du Nord, nous n’avons pas pris en 

considération des séquences provenant d’animaux du Canada et des USA car cela ne relève pas 

de l’air native de l’espèce. En effet, l’espèce semble avoir été introduite en Amérique du Nord 

via des populations provenant très probablement d’Irlande. Au total, 391 séquences ont été 

utilisées pour cette analyse globale de diversité génétique.  
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Figure 32: Les différentes populations de Littorina littorea couvrant toute son aire native 

 

La constitution du réseau d’interconnexions pour L. littorea montre une structure en 

étoile similaire à celle observée chez P. vulgata (figure 33) dans laquelle apparaissent deux 

haplogroupes majoritaires dont l’un regroupe une majorité d’individus provenant de la 

Norvège. Il semble donc exister une structuration plus accentuée chez le bigorneau par rapport 

à la P. vulgata.  
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Figure 33: Arbre d’interconnexion entre toutes les populations de Littorina littorea basé sur le COI 

mitochondrial (416 pb, 391 séquences) réalisé avec Networks 10. Les petits cercles représentent les 

haplotypes présents dans un seul individu 

Les diversités nucléotidique et haplotypique montrent une différence entre les 

populations. Les populations de Norvège sont moins variables que les autres (Tableau 11). 

L’analyse de neutralité nous indique également un indice D de neutralité sélective fortement 

négatif et significatif (p<0,001) typique de populations en expansion. 
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Tableau 11 : Indices de neutralité et de diversité de L. littorea basé sur les données de COI (416 pb)  

Origine N S π ± S.D. K h Hd ± S.D. Fs D 

Tromsø (No) 32 8 0.00277±0.00056 1.151 8 0.601±0.096 -3.231 -1.25855** 

Trondheim (No) 54 11 0.00243±0.00045 1.012 10 0.574±0.070 -5.162 -1.66856* 

Moss (No) 10 3 0.00208±0.00093 0.867 3 0.511±0.164 0.206 -0.65748 

Sweden 15 5 0.00307±0.00075 1.276 6 0.762±0.081 -2.072 -0.57372** 

Denmark 42 12 0.00280±0.00043 1.166 12 0.733±0.052 -8.133 -1.82341* 

Netherland 10 4 0.00321±0.00072 1.333 6 0.833±0.127 -3.329 -0.38227 

Belgium 10 5 0.00028±0.00080 1.156 5 0.756±0.130 -1.896 -1.38818 

Dublin (Ir) 10 8 0.00502±0.00149 2.089 6 0.778±0.137 -1.719 -1.12745 

Galway (Ir) 9 5 0.00307±0.00093 1.278 5 0.722±0.159 -1.886 -1.29379 

Cork (Ir) 6 5 0.00449±0.00098 1.876 5 0.933±0.122 -2.263 -0.82582 

England-UK 52 28 0.00287±0.00043 1.195 25 0.667±0.061 -29.276 -2.44647** 

Roscoff (Fr) 66 27 0.00394±0.00050 1.640 29 0.794±0.054 -35.142 -2.34778** 

Ile de Ré (Fr) 32 14 0.00261±0.00049 1.084 13 0.735±0.086 -11.676 -2.28955** 

Spain (Asturias) 43 17 0.00333±0.00049 1.383 17 0.791±0.065 -15.582 -2.12009* 

L. littorea 391 61 0.00348±0.00017 1.448 76 0.797±0.017 -32.786 -2.43017*** 

(n= nombre de séquences;  S: nombre de sites polymorphes, π: diversité nucléotidique; K: Moyenne des différences 

nucléotidique; h: nombre d’haplotypes; Hd: diversité haplotypique. Différence statistique : *P<0.05, **P<0.01, *** P < 0.001 

*P<0.05, **P<0.01, *** P < 0.001 

Pour mieux appréhender les distances génétiques qui existent entre les différentes 

populations de littorines, une matrice de comparaison par paires est établie grâce au logiciel 

ARLEQUIN (tableau 12). En comparant deux à deux les populations analysées on note que les 

distances génétiques les plus élevées sont notées entre les populations du Nord et celles du Sud 

avec un indice de Fst maximal de 32% entre une population en Norvége (Mors) et une autre en 

mer du Nord (Pays Bas) traduisant une structuration génétique modérée entre les deux 

populations. 
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Tableau 12: Matrice de comparaison par paires de la distance génétique : Fst (en dessus de la diagonale) et Kimura-2P (en dessous de la diagonale) entre les 

différentes populations de L. littorea basées sur les données de COI 

 Tromsø Tronheim Moss Sweden Denmark Netherland Belgium Dublin Galway Cork England Roscoff Ile de Ré Spain 

Tromsø  -0.01283 -0.04217 0.01975 0.01958 0.26814 0.264487 0.26186 0.23240 0.25884 0.22083 0.19663 0.25618 0.22746 

Trondheim -0.01351  -0.03972 0.05127 0.03235 0.32946 0.30248 0.33239 0.29367 0.32411 0.25113 0.23130 0.28843 0.27159 

Moss -0.03481 -0.03512  0.03028 0.02303 0.32128 0.32593 0.26136 0.29905 0.29109 0.25571 0.20929 0.30756 0.25917 

Sweden 0.01758 0.0427 0.03764  -0.01878 0.09816 0.11237 0.11115 0.08306 0.10665 0.08968 0.06623 0.11603 0.09341 

Denmark 0.01971 0.03155 0.0356 -0.02048  0.18504 0.14205 0.20612 0.14225 0.18251 0.11292 0.10334 0.13694 0.13125 

Netherland 0.25619 0.29989 0.31724 0.0967 0.17395  0.09843 -0.02886 -0.02662 -0.01884 0.05224 0.01625 0.07525 0.01838 

Belgium 0.26478 0.2898 0.32593 0.11466 0.14261 0.09677  0.09975 0.04057 0.07539 0.01480 -0.00585 0.02769 0.02688 

Dublin 0.21689 0.25648 0.26111 0.09864 0.16045 -0.02667 0.09877  -0.02602 -0.02655 0.08631 0.04331 0.10458 0.04541 

Galway 0.22445 0.26983 0.29562 0.08302 0.13532 -0.0267 0.03947 -0.02365  -0.05124 -0.00253 -0.01811 0.01828 -0.03729 

Cork 0.20408 0.24051 0.25455 0.08163 0.13034 -0.02857 0.05556 -0.02299 -0.06125  0.06220 0.01767 0.08150 0.00114 

England 0.2227 0.25463 0.28653 0.08634 0.11347 0.04482 0.0164 0.04669 -0.00598 0.01888  -0.00237 0.00627 0.00792 

Roscoff 0.20785 0.2354 0.26074 0.07671 0.10852 0.02695 0.00827 0.02912 -0.00754 0.007 -0.00276  0.00055 0.00130 

Ile de Ré 0.25647 0.28635 0.32364 0.11067 0.13758 0.06333 0.02497 0.0686 0.01066 0.0338 0.00734 0.00407  0.01152 

Spain 0.22977 0.26636 0.29467 0.09642 0.13129 0.02004 0.03464 0.02466 -0.03456 -0.02094 0.0068 0.00214 0.01248  

 



Chapitre II. Diversité génétique 

69 

 

Une représentation de répartition des haplotypes majoritaires révèle une répartition 

clinale du Nord vers le Sud (figure 34). Nous avons donc un ensemble assez homogène des 

populations du Danemark, Norvège et Suède, tandis que l’autre ensemble est constitué par les 

populations d’Angleterre, Belgique, Espagne, France, Irlande et Pays bas. On observe ainsi un 

haplotype orange majoritaire dans le Nord et un haplotype bleu majoritaire dans le Sud. Cette 

répartition clinale des haplotypes n’induit pas d’isolement reproductif au sein de l’espèce, ce 

qui est visible par les valeurs faibles de Fst. Il est noté également que les populations du Sud 

sont plus riches en haplotypes majoritaires que celles du Nord.  

 

Figure 34: Structure de la population à grande échelle chez L.littorea. Les sept haplotypes COI les plus 

fréquents (total : 30 haplotypes notés) ont été présentés sur cette figure. Chaque haplotype a été 

observé au minimum chez 6 individus. Les séquences (416 pb) de 288 individus ont été analysées. Les 

nombres entre parenthèses indiquent le nombre total d'individus analysés par site 

IV.2.3 Discussion 

La structure génétique observée pour la littorine (L. littorea) à travers la constitution du 

réseau d’interconnexions et de répartition des haplogroupes majoritaires indique une répartition 
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clinale du Nord vers le Sud avec une augmentation du nombre d’haplotypes au fur et à mesure 

que l’on descend le long des côtes Atlantiques. Ces observations sont en accord avec le scénario 

de l’effet de la dernière période glaciaire, montrant une expansion rapide des populations via la 

recolonisation lorsque les glaciers ont commencé à se retirer de leurs positions maximales 

(Hewitt, 2000). Les calottes glaciaires s'étendaient jusqu’au niveau de la Grande-Bretagne et 

l'Irlande, laissant une zone libre de glace dans le centre-sud de l'Angleterre, avec peut-être une 

petite zone libre de glace dans le sud-ouest de l'Irlande (Chiverrell et Thomas, 2010). L'avancée 

des calottes glaciaires a entraîné une baisse drastique du niveau de la mer dans la Manche, 

entraînant l'émersion complète du canal entre l'Angleterre et la France, à l'exception d'un paléo-

fleuve qui s'étendait sur la marge continentale (Ménot et al., 2006). Cela suggère que les 

communautés côtières existantes habitant ces zones sont probablement des re-colonisateurs 

provenant de refuges glaciaires (un lieu où diverses espèces ont pu survivre durant les périodes 

glaciaires). Cela explique la faible diversification des populations nordiques de L.littorea et de 

P. vulgata. Il a été suggéré que « Hurd Deep », une tranchée dans la Manche (frontière entre la 

France et les îles britanniques) aurait pu persister en tant que lac marin pendant le dernier 

maximum glacier (DMG), agissant ainsi comme un refuge glaciaire potentiel. D'autres zones 

plus au Sud, dont la Bretagne et la péninsule ibérique ont également servi de refuges pendant 

le DMG (Jenkins et al., 2018) (figure 35). Cela a été soutenu par des niveaux élevés de diversité 

génétique trouvés dans ces zones, une signature clé indiquant des refuges glaciaires (Provan et 

Bennett, 2008).  
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Figure 35 : Carte topographique de l’océan Atlantique Nord -Est. Les lignes pointillées matérialisent 

l’expansion maximale de la calotte de glace lors de la dernière glaciation. Les lignes orange indiquent 

les refuges glaciaires (selon Jenkins et al., (2018)) 

 

L’action des courants et des gyres anticycloniques en Atlantique pourrait venir expliquer 

aussi cette séparation de variabilité génétique plus forte dans le sud que dans le Nord traduite 

par la présence des haplotypes identiques de l’Irlande vers l’Espagne avec la différentiation des 

populations plus au Nord. Pour la littorine, nous nous retrouvons dans le même contexte que 

pour la patelle P. vulgata avec une répartition larvaire liée à l’action des grands courants de 

surface. Il apparaît clairement sur la carte ci-dessous (figure 36) qu’il y a deux grands courants 

sur les côtes Ouest Atlantiques : l’un remonte le long de l’Irlande puis la Norvège ; tandis que 

l’autre part vers le Sud longeant la France un peu au large puis les côtes espagnoles et 

portugaises. Ces courants viendraient également expliquer pourquoi il y a une légère séparation 

entre les populations françaises selon qu’elles soient au Nord ou au Sud de la Bretagne.  

L’anticyclone des Açores favoriserait davantage la dispersion larvaire et donc la variabilité 

génétique au niveau du Sud. 

 

DMG 
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Figure 36: Représentation des deux courants principaux se divisant au niveau de l’Irlande et 

l’Angleterre. L’un des courants part vers le Nord (Irlande, Angleterre) tandis que le second plonge 

vers le Sud (France, Espagne) (adaptation d’après Caesar et al., (2021)) 

 

 

La caractérisation de la diversité génétique de Littorina littorea réalisée au sein de ce 

travail de thèse est plus précise quant à la différentiation génétique le long des côtes Atlantique 

et de la mer du Nord, que celle établie pour l’espèce L. saxatilis (Doellman et al., 2011). Cette 

précédente étude ne contenait pas de populations nordiques (Danemark, Suède, Norvège) mais 

se concentrait sur les populations d’Angleterre, Irlande et France.  
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Chapitre III : Relation entre biodisponibilité environnementale des métaux et 

dérèglement de l’homéostasie redox chez la patelle méditerranéenne Patella caerulea des 

côtes tunisiennes 

I. Introduction 

I.1 Généralités sur la situation environnementale en Méditerranée et en Tunisie 

La plupart des aménagements côtiers en Méditerranée ne tiennent pas compte de 

l’impact à long terme. Plus de 50% de la population humaine des pays méditerranéens sont 

concentrés le long de la côte. La région côtière attire plus de 30% du tourisme mondial et la 

tendance est à la hausse (WWF, 2020). De plus, la mer Méditerranée, de par son aspect semi-

fermé, subit pleinement l’accumulation des rejets de déchets agricoles, domestiques et 

industriels provenant des pays limitrophes (El-Geziry and Bryden, 2010; Woodward, 2009). 

Par conséquent, elle est considérée comme l'une des mers subissant les dommages les plus 

intenses des activités anthropiques, tel que le rejet de métaux (Milano et al. 2012 ; Guittonny-

Philippe et al. 2014). Cent trente et un points chauds de pollution ont été ainsi identifiés le long 

des côtes méditerranéennes par le SAP (Stratégie Action Programme) de l’UNEP (Figure 37). 

Les sources de pollution sont représentées à : 26% par des émissions urbaines, 18% par des 

rejets industrielles et 56% par des libérations mixtes (agricoles, domestiques, industrielles, 

urbaines). En Tunisie, deux grandes villes côtières ont été déclarées comme prioritaires en 

terme d’impact anthropique ; Bizerte (au Nord du pays) et Gabès (au Sud-Est) (UNEP/MAP, 

2003). Les zones côtières tunisiennes abritent 64% de la population humaine totale et 

concentrent la plupart des activités économiques du pays (WWF 2020). Plusieurs villes situées 

le long de la côte sont responsables d’une pollution anthropique intense (urbanisation, 

industrialisation et activités agricoles), comprenant souvent des métaux (Ghannem et al., 2014; 

Harrabi et al., 2018; Ladhar-Chaabouni et al., 2012).  
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Figure 37: Points chauds de pollution au niveau des côtes méditerranéennes (Inspirée du : Deuxième 

rapport sur les points chauds de pollution en Méditerranée (UNEP/MAP, 2003) 

Au cours des dernières décennies, la Tunisie a observé un développement important des 

secteurs agricoles, industriels et urbains. En effet, aux moins 12% des 10 000 entreprises 

industrielles officiellement enregistrées en Tunisie ont été identifiées comme fortement 

polluantes. Elles sont concentrées, du Nord au Sud : Bizerte, Tunis, Sousse, Mahdia, Sfax, 

Gabès, et Gafsa (INS, 2013). Ce développement est accompagné inévitablement de problèmes 

de pollution et de contamination de l’environnement aquatique, entre autres par les éléments 

traces métalliques. Les pollutions identifiées comme liées aux activités humaines (commerce 

maritime, industries, transports routiers, déchets individuels) sont surtout de type chimique et 

organique (Drira, 2009; Ghannem et al., 2014; El Zrelli et al., 2015). 

 

I.2 Pertinence du suivi des métaux en milieu marin en Tunisie 

Les effluents domestiques et industriels, l’activité minière et les eaux d’écoulement 

chargées par les engrais et les pesticides utilisés en agriculture sont autant de sources ayant 

contribué à l’augmentation des concentrations des ETM dans le milieu marin et surtout en zone 

côtière (Drira, 2018). Ces polluants s’accumulent principalement dans les sédiments où, n’étant 

pas sujets à la décomposition bactérienne ou à toute autre forme de dégradation, ils persisteront 

indéfiniment (Bélanger, 2009). Les ETM présents dans l’eau et dans les sédiments sont 

absorbés par les plantes et les animaux marins. Ceux-ci sont capables d’en éliminer une certaine 

partie via l’excrétion mais, au-delà d’une certaine quantité, les métaux s’accumulent dans les 

organismes et tout au long de la chaîne alimentaire. Ils peuvent atteindre des concentrations 

menaçant la survie de certaines populations naturelles et présenter des dangers pour la santé 



Chapitre III. Biodisponibilité environnementale et homéostasie Rédox 

 

76 

 

humaine (Essack, 2018). Ceci peut même aller jusqu’à la disparition de certaines espèces 

intolérantes causant ainsi de profonds bouleversements dans la diversité et la structure des 

communautés biologiques (Ramade, 2007). Ainsi, il est important en écotoxicologie d’évaluer 

les niveaux des métaux présents dans les écosystèmes (monitoring chimique) et dans les 

organismes (monitoring biologique) (Rumisha et al., 2017b). En effet, dans le domaine du 

biomonitoring environnemental, les articles scientifiques consacrés à la contamination par les 

ETM représentent plus de 40% des travaux publiés, soit bien davantage que pour n’importe 

quel autre type de contaminant (Bélanger, 2009). 

De point de vue écotoxicologique, les caractéristiques des micropolluants métalliques 

sont généralement les suivantes (Boucheseiche et al., 2002) :  

✓ Non biodégradables,  

✓ Toxiques cumulatifs (accumulation dans les tissus des organismes vivants),  

✓ Toxiques à des concentrations seuils.  

Le tableau 13 représente une synthèse des principales sources et origines des divers 

éléments traces métalliques étudiés dans le cadre de ce chapitre : 

Tableau 13: Sources des éléments traces métalliques étudiés (Drira, 2018) 

E
lé

m
en

ts
 

Sources 

Les mines et les 

fonderies de métaux 

Les industries Les retombées 

atmosphériques 

L’agriculture Les dépôts des 

déchets sur les sols 

Terrils 

et 

résidus 

Traitements 

des eaux 

Plastiques Terrils 

et 

résidus 

Sources 

urbaines/ 

industrielles 

Industries 

pyri-

métallurgiques 

Engrais  Eaux 

d’irrigation 

Boues 

d’épuration 

Tas de 

ferrailles 

Fe          * 

Cd * * *  * * * * * * 

Cu  *   * *   * * 

Zn  *  *  * *  * * 

Pb *    * *  * * * 

Ni  *    *   *  

 

Comme il a été mentionné auparavant, il est possible d’estimer les niveaux de 

contamination métallique grâce à des dosages chimiques des ETM dans l’eau et dans les 

organismes. Plusieurs organismes marins ont été évalués en tant que bioindicateurs possibles 

d’accumulation des contaminants notamment les métaux trace dans des secteurs côtiers marins. 

En Tunisie, plusieurs recherches se sont focalisées sur l’étude de la contamination métallique 

au niveau des régions côtières (Hamza-Chaffai et al., 2003; Ennouri et al., 2010; Belkhodja et 

al., 2012; Rabaoui et al., 2013; Barhoumi et al., 2014; Ghannem et al., 2014; Mezghani-Chaari 

et al., 2015; Ben Salem et Ayadi, 2016; Drira, 2018).  
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I.3 Les bioindicateurs mollusques en Méditerranée  

En Avril 2002, 24 chercheurs, faisant partie du programme d'évaluation et de contrôle 

de la pollution marine en Méditerranée (MED POL / UNEMAP), venant de la plupart des pays 

du bassin méditerranéen et de la mer noire se sont réunis dans le cadre d’un atelier portant sur 

la fondation d’un programme « Mussel Watch méditerranéen » sous l’égide du CIESM. Ils se 

sont mis d’accord sur le choix de la moule méditerranéenne, Mytilus galloprovincialis, comme 

bioindicateur quantitatif de la contamination par les radionucléides et les métaux trace 

puisqu’elle est présente sur tout le littoral du bassin méditerranéen et de la mer noire (Fischer 

et al., 1987). Cependant, le développement côtier induisant la destruction des habitats de cette 

espèce ainsi que l’interférence avec des espèces invasives provenant de la mer Rouge étaient à 

l’origine de la réduction au niveau des stock de cette espèce qui est devenue rare et même 

absente dans la partie Sud et Est de la Méditerranée (Nakhlé, 2003). L’utilisation d’espèces 

comme la moule africaine Perna spp ou le Brachidontes variabilis, appartenant toutes les deux 

à la famille Mytilidae a été admise comme solution alternative dans les conclusions du CIESM 

(2002).  

En réalité, les différents pays méditerranéens sont amenés à utiliser des espèces 

distinctes en fonction de leur abondance sur leurs côtes littorales respectives :  

En Syrie, deux espèces de mollusques gastéropodes Monodonta turbinata et Patella spp 

ont été utilisées comme bioindicateurs quantitatifs des éléments traces comme l’As, Cd, Co, Cr, 

Cu, Hg, Pb et Zn (Al-Masri, 2002). 

Au Liban, Patella caerulea (Shiber et Chatila, 1978; Nakhlé, 2003) et le bivalve 

Spondylus spinosus (Ghosn et al., 2020) ont été utilisée comme bioindicateurs quantitatifs de la 

pollution par les ETM les côtes libanaises. 

En Italie,  les gasteropodes Monodonta turbinata, M. mutabilis et Patella caerulea, 

jouent un rôle important comme bioindicateurs quantitatif de contamination métallique 

(Campanella et al., 2001; Cubadda et al., 2001; Storelli et Marcotrigiano, 2005), tandis que le 

bivalve Mytilus galloprovincialis est utilisé comme bioindicateur d’effets d’altération causés 

par les ETM (« sentinelles ») (Regoli et Principato, 1995; Lionetto et al., 2003; Frenzilli et al., 

2004;). Barchiesi et al., (2020) ont utilisé une large gamme d’espèces de mollusques (vint-cinq 

espèces entre bivalves et gastéropodes) comme bioindicateur d’accumulation des ETM le long 

des côtes italiennes. 

En Algérie, on utilise également Perna perna, Donax trunculus et les espèces de patelles 

Patella caerulea et Patella rustica comme bioindicateurs d’effet de la pollution chimique 

(Soltani et al., 2012) 
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I.4 Les bioindicateurs mollusques en Tunisie 

De nombreuses études se sont intéressées à l’évaluation des risques environnementaux 

au niveau des des côtes tunisiennes en vue d’une meilleure gestion des ressources biologiques 

marines et d’une biosurveillance des écosystèmes aquatiques en utilisant des indicateurs 

biologiques. En effet, certaines études ont porté sur les effets des métaux trace chez des bivalves 

sentinelles comestibles des côtes tunisiennes telles que les palourdes, Cerastoderma glaucum 

et Ruditapes decussatus (Hamza-Chaffai et al., 2003, 2000; Smaoui-Damak et al., 2004; 

Ladhar-Chaabouni et al., 2012; Mezghani-Chaari et al., 2015). D’autres ont porté sur la 

quantification des ETM en utilisant les gastéropodes Gibbula ardens, Hexaplex trunculus et 

Patella caerulea, et les bivalves, Pinctada radiata et Pinna nobilis (Chouba et al., 2008;  

Belkhodja et al., 2012; Rabaoui et al., 2013) comme bioindicateurs quantitatifs de 

l’accumulation des métaux afin d’évaluer le degré de contamination par les métaux trace le long 

des côtes tunisiennes. 

 En 2018, El Ayari et al. se sont intéressés quant-à eux à l’incidence du phénomène 

d’Imposex (effet induit par une pollution au TBT) chez un gastéropode Stramonita haemastoma 

au niveau de la côte de Bizerte en Tunisie.  

 

I.5 Intérêt écotoxicologique de Patella caerulea 

L'utilisation des patelles dans les programmes de biosurveillance est notamment 

motivée par la bonne connaissance sur leur biologie (Orton et al., 1956; Jenkins et al., 2001; 

Coleman et al., 2006; Le Roux, 2008; Fernández et al., 2016; Bouzaza, 2018; Pérez et al., 2019), 

leur large distribution (Poppe et Goto, 1991; Ridgway et al., 1998; Riera et al., 2003; Martins 

et al., 2008), leur abondance et leur mode de vie sédentaire (Fretter et Graham, 1972). Bien 

qu’ils ne soient pas encore utilisés comme taxon principal dans un programme de biomonitoring 

environnemental régional ou international, il existe un certain nombre d'études scientifiques qui 

ont testé des Patella caerulea pour l’étude des effets des HAP (Bonacci et al., 2007), des PCB 

(Yawetz et al., 1992) et des xénoestrogènes (De Lisa et al., 2013) et pour la quantification et 

l’évaluation de la présence des ETM ( Campanella et al., 2001; Cubadda et al., 2001; Nakhlé, 

2003; Storelli et Marcotrigiano, 2005; Belkhodja et al., 2012; Rabaoui et al., 2013;).  

Par ailleurs, il est étonnant que cette espèce n’a pas encore fait l’objet d’une étude 

portant sur les effets écotoxicologique des métaux. 
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En Tunisie, pays qui dispose d’une ressource importante en mollusques, peu d’études 

se sont intéressées aux communautés des gastéropodes comme indicateurs biologiques. Parmi 

ces gastéropodes, nous trouvons, toutefois, Patella caerulea, espèce endémique de la 

Méditerranée, très répandue sur les côtes rocheuses tunisienne et surtout connue pour sa forte 

résistance à la pollution (Nakhlé, 2003). Plusieurs auteurs la recommandent comme étant un 

bon bioindicateur quantitatif dans des milieux pollués (Hamed et Emara, 2006; Nakhlé, 2003; 

Rabaoui et al., 2013). Les deux seules études qui ont porté sur l’usage de Patella caerulea en 

Tunisie sont celles de Belkhodja et al. (2012) et Rabaoui et al. (2013) où des dosages de teneurs 

des métaux ont été effectués mais sans étudier les réponses de biomarqueurs.   

Pour compléter ce manque d’information, l’objectif de ce chapitre a donc été de 

rechercher des relations entre la biodisponibilité environnementale des métaux 

(bioaccumulation mesurée) et l'induction d'effets toxicologiques à l'aide d'une approche multi-

marqueur basée sur des mesures de l’homéostasie Redox (CAT, SOD, GPX et MDA). C’est-à-

dire, de vérifier le rôle de cette espèce comme bioindicateur quantitatif d’accumulation des 

métaux mais aussi d’évaluer son potentiel bioindicateur d’effet « sentinelles », attestant des 

effets écotoxicologiques des métaux. 

 

Ce travail, avec une partie portant sur la variabilité génétique de P. caerulea, a fait 

l’objet d’une communication orale au sein du troisième congrès méditerranéen en bioanalyses 

(Décembre 2019) et d’une publication présentée en Annexes : Mariem Zaidi, Khaled Athmouni, 

Isabelle Metais, Habib Ayadi, Vincent Leignel « The Mediterranean limpet Patella caerulea 

(Gastropoda, Mollusca) to assess marine ecotoxicological risk : a case study of Tunisian coasts 

contaminated by metals » Environmental Science and Pollution Research (IF=4.223). 

II. Matériel et Méthodes 

II.1 Les sites de prélèvement  

Quatre sites de prélèvement répartis sur les côtes tunisiennes ont été choisis selon leur 

localisation géographique et leur proximité ou non avec des zones d’activités anthropiques pour 

inclure différents niveaux de contamination métallique. Ils étaient sélectionnés suite à des 

enquêtes prospectives sur le terrain et des consultations bibliographiques et après vérification 

que l'espèce étudiée était présente et suffisamment abondante pour être échantillonnée 

(Palladino et al., 2021). De plus, les sites choisis représentent des zones ayant une importance 

écologique et socio-économique avec divers degrés d'exposition aux contaminants contenus 

dans les rejets des régions agricoles, industrielles ou urbaines (Amari, 1984; Ben charrada, 
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1997; INS, 2013). Pour chaque site, les coordonnées géographiques ont été déterminées avec 

un GPS GARMIN eTrex® 30. Elles sont fournies en annexes. 

Le choix s’est porté sur les sites suivants (figure 38), du Nord au Sud :  

- Un site appartenant au golfe de Tunis : le site du Cap Bon (CB) localisé au niveau du 

petit port de Sidi Rais, situé à environ 10 km de la ville de Soliman. 

- Un site appartenant au Sahel Tunisien : le site de la Chebba (C) ou plus exactement la 

plage Casino. 

- Deux sites appartenant au golfe de Gabès :  

1/ Le site des îles Kerkennah (K) située au niveau de la zone Cercina (la partie 

de la plage qui contourne l’hôtel Cercina).  

2/ Le site de Gabès (G) située au niveau du port de pêche de Gabès. 

La stratégie dans le choix des sites été basée sur la supposition de la présence d’un 

gradient de pollution allant de la Chebba bénéficiant des vents chassant la pollution vers le large 

(Amari, 1984) vers les îles Kerkennah et Gabès. La station du Cap Bon a initialement été choisie 

comme station de référence en raison du présupposé niveau de contamination faible (Ben 

charrada, 1997). On verra que la situation s’est avérée plus complexe. 

 

II.1.1 Le site du Cap Bon, Sidi Rais (CB) 

II.1.1.1 Situation géographique et caractéristiques physiques  

Le golfe de Tunis est situé au Nord-Est de la Tunisie entre 36°42’ et 37°20’ de latitude 

Nord et entre 10°11’ et 11°5’ de longitude Est, il s’étend sur une surface totale 

approximativement de 1500 Km2 et présente une côte d’environ 160 Km de longueur (Ben 

charrada, 1997). Il s’étend sur près de 70 Km d’Est en Ouest ; il est limité à l’Est par le Cap 

Bon et à l’Ouest par Sidi Ali Elmeki (Bizerte). Il occupe une position privilégiée entre le bassin 

occidental et oriental de la Méditerranée et se présente comme une grande baie ouverte vers le 

Nord de la Méditerranée. Le site du Cap Bon (figure 39) est précisément situé au Sud-Est du 

golfe de Tunis, à 45 km de la capitale, dans la région qui fait partie de la petite baie de Tunis. 

Il est délimité par Soliman au Sud, Korbous au Nord et la Mer Méditerranée à l’Ouest. C’est 

un petit abri de pêche situé à environ 10 km de la ville de Soliman.  
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Figure 38: Position géographique des zones d'étude, en utilisant le Système d’Information 

Géographique QGIS Version 3.0.2. 

 

Figure 39: Le site du Cap Bon (CB) 
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II.1.1.2 Sources de pollutions dans le site du Cap Bon  

Selon Chouba (2009), la pollution organique et le niveau d’eutrophisation dans le golfe 

de Tunis peuvent être relativement élevés au niveau des embouchures des oueds. La zone de 

Sidi Rais, notre site du CB, située au Sud-Est du golfe de Tunis, semble être touchée par une 

faible pollution provenant des faibles activités portuaires, des rejets d’eaux domestiques locales 

dus aux riverains et à l’affluence des baigneurs en période estivale et des libérations des 

effluents purifiés de trois stations d’épuration à travers l’oued Soltane ou El Bey débouchant à 

l’entrée de Soliman (Sellem, 1999). 

Une étude réalisée par Ben charrada, (1997) sur le golfe de Tunis a permis de distinguer, 

suivant le degré de pollution de l’eau, quatre zones différentes (tableau 14). Selon cette dernière 

répartition, la station CB serait effectivement située dans une zone non polluée. 

 

Tableau 14: Répartition spatiale de la qualité des eaux côtières du golfe de Tunis 

(D’après Ben charrada (1997)) 

Degré de pollution Zones et limites Sources de pollution Transparence des 

eaux 
Relativement polluée Frange littorale Sud-

Ouest allant de Cap 

Carthage à Soliman 

Urbaine, lagunaire et 

thermique 
Très faible 

Peu polluée Frange littorale Nord-

Ouest de Raoued à Cap 

Carthage 

Urbaine Relativement faible 

Très peu polluée Frange littorale allant de 

Soliman à Sidi Rais 
 Transparente 

Non polluée Frange formée par les 

côtes allant de Sidi Rais 

à Ras El Fartas 

 Bonne transparence 

 

II.1.2 Le site de la Chebba (C) 

II.1.2.1 Situation géographique et caractéristiques physiques  

          La zone d’étude est située sur le littoral oriental de la Tunisie centrale. La Chebba 

est une ville côtière du Sahel tunisien appartenant au gouvernorat de Mahdia, située à une 

soixantaine de kilomètres au Nord de Sfax et une trentaine de kilomètres au Sud de Mahdia. Il 

s’agit d’une plaine aux faibles reliefs (Oueslati, 1993). Les prélèvements ont été effectués sur 

une zone rocheuse du littoral de la Chebba dite « Le Casino ». Cette zone est soumise à l’effet 

des vents orientaux (vents dominants) soufflant du Nord-Est et de l’Est communément appelés 

« Chergui » apportant les pluies pour le sahel (plus importants en automne). 



Chapitre III. Biodisponibilité environnementale et homéostasie Rédox 

 

83 

 

II.1.2.2 Les sources de pollution  

Dans le gouvernorat de Mahdia, la majorité des décharges publiques sont installées dans 

des sites sensibles. Des sebkhas et oueds sont devenus des dépotoirs d’ordures ménagères, 

d’eaux usées et de margines. Environ 35% de la population du gouvernorat Mahdia n’est pas 

pris en charge par l’Office National d’Assainissement Sanitaire (ONAS) (Districts de l’ONAS, 

2007). Les eaux usées urbaines non traitées sont rejetées soit dans des puits perdus ou dans les 

réseaux d’oueds qui déversent leur contenu dans la mer. D’autres décharges sont installées dans 

des carrières abandonnées telles que la décharge communale de Hbira et les carrières 

abandonnées du cordon dunaire situé à l’Ouest de la ville de Mahdia (Poullaouec-Gonidec, 

2018). De plus, les aménagements portuaires constitués principalement par quatre ports (par 

ordre d’importance, Mahdia, Chebba, Selekta et Melloulech) et quelques abris, et les 

installations touristiques concentrées sur la côte Nord de Mahdia sous forme d’une bande 

d’hôtels de front de mer exercent une pression anthropique accrue sur cette région qui occupe 

une position stratégique dans le secteur de la pêche en Tunisie. En effet, le gouvernorat de 

Mahdia contribue à 14% de la production halieutique à l’échelle nationale. Il concentre près de 

12% de la flottille tunisienne. Le nombre de bateaux de pêche est de 1482 et la production est 

de 8,83 tonnes/ bateau. Le secteur de la pêche crée 5534 d’emplois directs. La production de la 

pêche au gouvernorat est de 14972 tonnes en 2011 (C.R.D.A., 2011). 

 

II.1.3 Le golfe de Gabès 

II.1.3.1 Situation géographique et spécificités 

Le golfe de Gabès ou « petite syrte » situé sur la façade Sud-Est de la Tunisie, s’étend 

du 35° parallèle Nord jusqu’à la frontière tuniso-libyenne (Figure 40). Il est bordé par trois 

gouvernorats côtiers : Sfax, Gabès et Médenine, incluant les îles Kerkennah, Kneiss et Djerba 

et les lagunes de Boughrara et d’El Biben. Il présente des sebkhas (zones humides hébergeant 

de nombreux oiseaux migrateurs) et l’oasis littoral de Gabès (Hattour and Ben Mustapha, 2013). 

Il occupe le tiers des côtes du pays et représente un point central du trafic maritime avec la plus 

importante infrastructure portuaire de Tunisie (Dammak-Zouari et al., 2009). Trois types de 

courants règnent dans la région du golfe de Gabès : ceux des marées, les courants océaniques 

et les courants renforcés par la houle (Serbaji, 2000) avec une marée de type semi-diurne. La 

situation du golfe de Gabès est alarmante à plus d’un titre, et sa dégradation n’est plus à 

démontrer. Le problème de la surpêche et de la pollution industrielle, depuis les années 70, liée 

à l’implantation d’industries de transformation de phosphate, ont suscité des vives réflexions 

de la part des gestionnaires de la pêche et de la communauté scientifique. 
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Figure 40 : Position géographique de la région du golfe de Gabès (Google Earth, Mars 2021) 

 

II.1.3.2 Le site de Kerkennah (K) 

L’archipel de Kerkennah est situé à 20 km au large de Sfax dans le golfe de Gabès, il 

est composé de deux îles principales : Gharbi et Chergui et de douze îlots comprenant 

Charmandia, Sefnou, Roummadia, Gremdi, Lazdad, Er Rakadia et les six îlots de Hadj Hmida. 

Il est orienté Sud-Ouest / Nord-Est et mesure près de 35 km de long pour 11 km de large pour 

une superficie de 160 km2 et comprend 162 km de côte (Chatenoux et al., 2015). Notre site, 

Cercina, se situe sur l’île de Chergui dans le golfe de Sidi Fredj (figure 41). 

 

Figure 41: Le site de Kerkennah (K) 

II.1.3.3 Les sources de pollution  

L’archipel connait un important problème de gestion des pollutions. En effet, Il existe 

une usine de traitement des déchets à Kerkennah. Cependant, pour des questions de désaccords 

concernant la propriété foncière, cette dernière a été fermée sur la décision du tribunal en 
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attendant la résolution juridique du différend. Dans l’attente, les déchets sont centralisés à la 

sortie des villages (généralement dans les sebkhas) ou simplement jetés en dehors des propriétés 

(Chatenoux et al., 2015). L’équipe de COMETE Engineering a signalé en 2001 que 

l’exploitation pétrolière à proximité de sites touristiques renforce l’amplitude des problèmes de 

pollution maritime. Par ailleurs, les eaux usées ne sont collectées dans l’île qu’à raison de 20 

%. De plus, les eaux traitées sont rejetées à trop grande proximité du rivage. Des concessions 

d’extraction de gaz et de pétrole à proximité des côtes de l’archipel ont également été octroyées 

depuis quelques années (Chatenoux et al., 2015; Poullaouec-Gonidec, 2018). 

 

II.1.3.4 Le site de Gabès (G) 

Le gouvernorat de Gabès est limité à l'Est par la Méditerranée (une côte de 80 km), à 

l'Ouest par le gouvernorat de Kebili, au Nord-Est par le gouvernorat de Sfax, au Nord-Ouest 

par le gouvernorat de Gafsa et au Sud par le gouvernorat de Médenine. Sa superficie est égale 

à 7,175 km2, soit 4,4% de la superficie du pays. L’intensité de l’activité de la pêche a eu des 

conséquences négatives sur l’écosystème (diminution de la productivité, changements dans la 

composition spécifique des assemblages, recul du couvert végétal, etc.…). Les principales 

activités économiques à Gabès sont l’agriculture, l’industrie, le tourisme, les commerces 

terrestres et maritime et la pêche (notamment artisanale). Notre site d’échantillonnage est situé 

au niveau du port de pêche à 3 km au Nord de la ville (figure 42).  

 

Figure 42: Le site de Gabès (G) 

II.1.3.5 Les sources de pollution 

Le groupe chimique de Tunisie (GCT), une usine de production de phosphate à grande 

échelle, basé à Gabès (et auparavant à Sfax), rejetant environ 12 000 tonnes de phosphogypse 

par jour sous forme de boues dans l’eau de mer, constitue une menace importante pour 
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l'équilibre de l’écosystème marin de la ville de Gabès allant jusqu'à la perte totale de la zone de 

pêche et des plages de baignade. L’impact est dû à l’acidité et aux concentrations élevées des 

composés fluorés, du phosphore, du cadmium et d’autres éléments traces. Malheureusement, 

les changements climatiques accentuent les effets néfastes de ces contaminants (Drira, 2009). 

Et, au-delà, depuis 1970, toutes les baies entourant le golfe de Gabès ont été de plus en plus 

touchées par l'industrialisation en expansion (Bejaoui et al., 2004; Drira, 2018; Ghannem et al., 

2014). De plus, cette industrie rejette dans l’atmosphère de l’ammoniac, du dioxyde de soufre 

et de l’acide sulfurique, et ce depuis plus de quatre décennies. Un exemple des dégâts causé par 

cette pollution chimique est le Chott Essalam où les vagues d’un marron foncé s’échouent sur 

le sable radioactif constitué en partie de résidus de phosphogypse. Des tonnes de phosphogypse 

s’entassent également dans le golf réduisant considérablement le développement de la vie 

marine. Toutefois, les activités industrielle et portuaire de la ville lui confèrent une importance 

économique non négligeable. Le port de commerce de Gabès, se caractérise par une activité 

relative au secteur industriel, surtout le transit des produits chimiques pour le compte des usines 

avoisinantes installées à Gabès. Les produits concernés principalement le soufre et l’ammoniac 

à l’import et l’acide phosphorique et les engrais phosphatés à l’export. D’ailleurs selon Ouerfelli 

(2019), commandant du port du commerce, le chiffre d’affaires du port a atteint, durant l’année 

2018, 3,2 millions de tonnes, réparties entre 60% d’importations et 40% d’exportations destinés 

à de nombreux pays d’Asie orientale, notamment la Chine, Singapour, Turquie, ainsi que 

d’Afrique de l’Ouest et autres. 

 

II.2 Etude sur terrain  

II.2.1 Stratégie de prélèvement  

Les prélèvements des individus au niveau des quatre stations (C, CB, G et K) ont été 

effectués à marée basse, à la main en utilisant un couteau en acier inoxydable sur une dizaine 

de mètres de linéaire de côte et entre 0 et 1 m de profondeur. Les individus récoltés sont ensuite 

placés dans une boite en polystyrène avec de la glace ou dans des bocaux mis dans une glacière 

(figure 43). Une trentaine d’échantillons ont été prélevés par site. Une fois arrivés au 

laboratoire, les échantillons sont triés, rincés dans de l’eau de mer filtrée (pour enlever les 

résidus de sédiment présents dans le manteau et la masse viscérale), pesés et conservés au 

congélateur à -20°C dans des boites étiquetées en attendant d’être analysés au laboratoire de 

Biodiversité et Ecosystèmes Aquatiques (BEA) à l’université de Sfax en Tunisie. 
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Figure 43: Prélèvement des échantillons 

Des prélèvements d’eau de surface ont également étaient effectués dans chaque station. 

Des échantillons d’eau de surface ont été prélevés en triplicata dans des flacons d’un litre, à 1m 

de profondeur selon les directrices pour les exigences d'échantillonnage (HELCOM, 2019). Une 

fois au laboratoire, les échantillons d’eau de surface sont filtrés à l’aide d’une fine membrane 

(0,45 µm), acidifiés puis stockés à 4°C en attendant les dosages des métaux (Kremling, 1976). 

Les niveaux de détection des métaux seront indicatifs de l’activité anthropique dans chaque site 

étudié. 

II.2.2 Mesure des paramètres physico-chimiques de l’eau  

L’ensemble des mesures ponctuelles des paramètres physico-chimiques (Température, 

pH, Salinité) a été effectué au niveau des quatre stations, à 50 cm de profondeur à l’aide d’un 

multiparamètres manuel du type WTW préalablement étalonné. Nous avons essayé, dans la 

mesure du possible, de faire nos mesures dans les différentes stations à la même heure de la 

journée pour éliminer les variations diurnes (UNEP/MAP/MED, 2020; UNESCO, 1994). 

 

II.3 Dosage des éléments traces par absorption atomique 

II.3.1 Préparation du matériel biologique 

Avant les analyses, des échantillons ont été classés, pesés et mesurés afin de s’assurer 

d’une certaine homogénéité des lots en termes de tailles d’individus. Les individus ont été 

décongelés et soigneusement débarrassés de leur coquille calcaire sur une plaque de glace pour 

l’intégrité des protéines (+4°C) à l’aide d’une sonde cannelée et d’un scalpel stérile 

préalablement rincés avec de l'eau bidistillée. La partie molle de six individus de chaque station 

a été divisée en deux aliquotes de poids respectivement équivalent (1,0 g), un pour servir aux 

dosages des ETM et l’autre pour le dosage des biomarqueurs de stress oxydatif. La taille des 

individus ne permettait pas un dosage dans les différents organes c’est pourquoi toute la masse 
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viscérale a été utilisée pour les dosages (Cravo et al., 2004; Rabaoui et al., 2013). Les aliquotes 

destinés aux dosages enzymatiques des réponses antioxydantes ont été étiquetés et conservés à 

-20°C jusqu’au moment d’analyse.  

 

II.3.2 Dosage 

Les mesures de métaux trace ont été effectuées au laboratoire de Chimie à la Faculté 

des Sciences de l'Université de Sfax en Tunisie. Six échantillons par site de prélèvement ont été 

analysés (figure 44). Les échantillons pesés précédemment ont été séchés à l’étuve pendant une 

nuit à 60 °C dans des creusets en porcelaine pour retirer l'humidité et ensuite ont été pesés. Les 

échantillons séchés ont été placés dans un four à moufle à 500 °C pendant 6 heures pour induire 

la calcination (Fonollosa et al., 2017; Primost et al., 2017). Les cendres obtenues ont été filtrées 

à l'aide d'une solution d'acide nitrique HNO3(1 %) ajusté à 30 ml avec de l'eau déminéralisée. 

Les concentrations des élément traces à savoir le cadmium (Cd), le cuivre (Cu), le fer (Fe), le 

nickel (Ni), le plomb (Pb) et le zinc (Zn) de ces échantillons ont été déterminés par un 

spectrophotomètre d'absorption atomique de flamme (AAS) de typer Perkin Elmer, A-analyste 

200 copyright @ 2007 suivant la méthode de l’ UNEP/IAE/FAO, 1984. Les échantillons d'eau 

de mer ont été filtrés sous vide à l’aide d’un filtre de 0,2 µm de porosité puis le filtrat subit une 

attaque acide. Le blanc utilisé pour analyser les différents éléments traces est composé de 100 

ml d'eau et 2 ou 3 gouttes de HCl. Certaines caractéristiques (la longueur d’onde d’absorption 

(nm), la concentration de l’étalon, la limite de détection, la dose maximale admissible (DMA) 

(d’après IAEA, 2003)) ainsi que les limites de sécurité pour l’eau propre à chaque élément sont 

résumées dans un tableau en en annexes. 
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Figure 44 : Dosage des métaux (Préparation du matériel biologique (A : Partie molle séparée de la 

coquille, B : Séchage à l’étuve ; C : Calcination à 500°C ; D : Attaque acide ; E : Filtration ;                

F : Solutions filtrées à doser ; G : Dosage des métaux trace par absorption atomique) 

 

II.3.3 Assurance qualité des dosages des métaux 

Le contrôle de la qualité est appliqué à toutes les analyses des métaux trace (Cd, Cu, Fe, 

Ni, Pb et Zn). Pour chaque métal analysé dans l’eau de mer et dans le tissu des patelles, un 

blanc standard et un matériel de référence certifié de concentrations connues sont dosés en 

parallèle.  Le matériel de référence employé est le TORT-1 (hépatopancréas de homard), il est 

produit par le Conseil National de Recherches du Canada (CNRC). Ce matériel est inclus dans 

les séries analytiques pour valider, contrôler et évaluer la performance de leurs procédures 

d’analyses chimiques et biologiques (Chouba, 2016). Les échantillons de référence sont traités 
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dans les mêmes conditions analytiques que les échantillons bruts. Tous les échantillons ont été 

analysés en triplicata et la concentration moyenne en métal a été calculé. Le blanc ne contenait 

aucune concentration détectable des métaux étudiés. Les résultats des valeurs trouvées sont très 

proches des valeurs certifiées vu que les taux de recouvrement ont été entre 90 et 100 %, 

indiquant l'absence de biais analytique et la bonne reproductibilité de la méthode. Les résultats 

des valeurs certifiées sont consignés dans le tableau 15. 

  
Tableau 15 : Analyse du matériel de référence TORT-1 : Valeurs certifiées et valeurs trouvées 

(moyenne ± SD) (µg/g PS) (n=6) 

 

II.3.4 Facteur de bioaccumulation (BAF) 

Le facteur de bioaccumulation (BAF) a été utilisé pour évaluer la capacité des patelles 

à tolérer et accumuler des métaux biodisponibles. Il est calculé comme le ratio entre la 

concentration moyenne interne et celle dans l’eau pour le même métal par individu (Zaidi et al., 

2022). 

BAF= 
𝐶𝑖

𝐶𝑒
 ; où Ci : La concentration moyenne interne du métal ; Ce= La concentration moyenne dans l’eau. 

 

 

II.3.5 Evaluation des risques 

Parmi les indices d’évaluation de la qualité de l’eau de mer, l’indice de pollution des 

métaux (MPI) représente l’influence globale des métaux sur la qualité de l’eau (Tamasi et Cini, 

2004). Il représente la somme du rapport entre la concentration des métaux analysés et leurs 

concentrations maximales admissibles (MAC) utilisées par USEPA (2020) pour Cd, Cu, Pb, Ni 

et Zn et par Spanos (2014) pour Fe. 

MPI= ∑
𝐶𝑖

(𝑀𝐴𝐶)𝑖

𝑛
𝑖=1  ; où Ci : la concertation du « ième » métal ; MAC= Concentration maximale admissible. 

Selon la valeur du MPI, la qualité de l’eau est classée en six catégories (tableau 16). 

 
Valeurs certifiées (µg/g PS) ± SD Valeurs trouvées Taux de recouvrement (%) 

Cu 439 ± 22 439.7 ± 70 100.16 ± 0.31 

Cd 26.3 ± 2.10 26.4 ± 0.45 100.38 ± 0.21 

Fe 186 ± 11 186.2 ± 4.25 100.11 ± 0.38 

Ni 2.3 ± 0.30 2.27 ± 0.20 98.70 ± 0.66 

Pb 10.4 ± 20 9.9 ± 1.00 95.19 ± 0.50 

Zn 177 ± 10 178 ± 6.02 100.56 ± 0.60 
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Tableau 16: Classification de la qualité de l'eau selon la valeur de MPI (Metal Pollution Index) 

(Achary et al., 2016; Drira, 2018) 

Classe (I) 

  Très médiocre 

(II) 

Pauvre 

       (III) 

Légèrement 

affectée 

(IV) 

Modérément 

affectée 

(V) 

Fortement 

affectée 

(VI) 

Gravement 

affectée 

MPI < 0.3 0.3 - 1.0 1.2 - 2.0 2.0 - 4.0 4.0 – 6.0      > 6.0 

 

II.4 Techniques du dosage de certains biomarqueurs du stress oxydatif 

II.4.1 Préparation du cytosol  

Le dosage des protéines a été réalisé au laboratoire de Biodiversité et Systèmes 

Aquatiques à la Faculté des Sciences de Sfax. L’extraction du cytosol a été faite à froid. La 

portion de 1 g étiquetée restante de chaque échantillon utilisé pour l'évaluation des métaux (six 

échantillons analysés par station) a été décongelée sur glace puis broyée à froid à l’aide d’un 

homogénéiseur Ultra-turax (figure 45. A) dans 2 ml de solution saline tamponnée tris (TBS) 

(pH = 7,4). Les homogénats ont été centrifugés deux fois à 10 000 × g à 4 °C pendant 20 min 

(figure 45. B), et les surnageants collectés (cytosol) ont été aliquotés dans des tubes Eppendorf 

de 1,5 ml et rapidement stockés à -20 °C pour les dosages à court terme des protéines totales et 

des activités enzymatiques. Les réactifs qui ont servis aux différents dosages viennent de 

l’entreprise sigma Aldrich. 

 
Figure 45: Préparation du cytosol (A : Homogénéisation ; B : Centrifugation ; C : Récupération du 

surnageant) 
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II.4.2 Dosage des protéines totales 

Les protéines ont été quantifiées mg/ml selon la méthode de Lowry (Lowry et al., 1951) 

à l'aide d'une courbe d'étalonnage de l'albumine sérique bovine BSA (R2 = 1). L'absorbance a 

été mesurée à 490 nm (protocole détaillé en annexes).  

 

II.4.3 Dosage de l’activité de la superoxyde dismutase (SOD)  

La méthode spectrophotométrique utilisée permet une mesure de l’activité de la SOD 

d’une manière indirecte, en utilisant le complexe riboflavine/méthionine producteur des anions 

superoxydes et le Nitro Blue Tertrazolium (NBT). L’oxydation du NBT par l’anion superoxyde 

O2- est mesurée à 560 nm. La SOD convertie l’O2- et diminue ainsi sa concentration limitant de 

ce fait le taux d’oxydation de la NBT. Dans un milieu aérobique, le mélange riboflavine, 

méthionine et NBT donne une révélation bleuâtre. Les résultats obtenus sont exprimés en unité 

de SOD/mg de protéines (Beauchamp and Fridovich, 1971) (protocole détaillé en annexes).  

 

II.4.4 Dosage de l’activité de la catalase (CAT)  

L’activité catalase (CAT) a été mesurée à 240 nm à l’aide d’un spectrophotomètre 

UV/visible (UV T60) par la variation de la densité optique consécutive à la dismutation du 

peroxyde d’Hydrogène (H2O2) (Aebi 1984). La réaction a lieu dans du tampon phosphate (100 

mM) à pH 7,0 à 25 °C avec H2O2 (500 mM) avec des protéines totales (1–1,5 mg de 

protéines/ml). L'activité CAT est la différence d'absorbance par unité de temps. Les résultats 

ont été exprimés en μmoles de H2O2/min/mg de protéines selon le protocole proposé par Aebi 

(1984) (protocole détaillé en annexes). 

 

II.4.5 Dosage de l’activité de la glutathion peroxydase (GPx)  

L’activité GPx totale a été mesurée à 412 nm comme indiqué par Flohé et Günzler, 

(1984). L’activité de cette enzyme est déterminée via la formation du glutathion oxydé (GSSG) 

à partir du glutathion réduit (GSH). Un volume de surnageant protéique (1v) a été mélangé avec 

deux volumes (2v) du GSH (1 mM). La réaction est initiée par l’ajout du H2O2 et est bloquée 

au bout de 10 min par l’addition d’acide trichloroacétique (TCA) à 1%. Après centrifugation, 

du dissodium hydrogène phosphate Na2HPO4 (320 mM) et le réactif d'Ellman (acide 5,5′-

dithiobis-(2-nitrobenzoïque)) (DNTB) (1 mM) ont été ajoutés au surnageant. L'activité GPx a 

été exprimée en μmoles de GSH oxydé/min/mg de protéine. 
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II.4.6 Dosage du taux de la peroxydation lipidique  

Le dialdéhyde malonique ou MDA est le marqueur le plus utilisé en peroxydation 

lipidique, en raison de ses simplicité et sensibilité de dosage. Le MDA libre n’est pas ou peu 

mesurable car il disparaît rapidement par formation d’adduits. La méthode de mesure repose 

donc sur une libération en milieu acide du MDA fixé. Le taux de MDA dans les patelles issues 

des différents sites d’échantillonnage a été mesuré en utilisant le protocole défini par Niehaus 

and Samuelsson, (1968). Brièvement, 0,5 ml de surnageant a été mélangé avec TBS et TCA 

(20%) - BHT (0,01%) et incubé à 100 °C pendant 30 min. Les échantillons ont ensuite été 

vortexés, refroidis, et enfin centrifugés à 10 000 g pendant 10 min. Ensuite, après traitement 

acide à chaud, les aldéhydes réagissent avec le TBA (acide thiobarbiturique) pour former un 

produit de condensation chromogénique de coloration rose consistant en 2 molécules de TBA 

est une molécule de MDA. Enfin, l'absorbance du complexe TBA-MDA a été mesurée à 532 

nm. La concentration de MDA a été calculée à l'aide de son coefficient d'extinction molaire (ɛ 

= 155 mM/cm). Le MDA a été exprimé en nmoles/mg de protéines. 

 

II.5 Analyse des données et outils statistiques utilisés 

II.5.1 Système d’Information Géographique QGIS  

Les données géographiques (coordonnées GPS) ont été traitées en utilisant le Système 

d’Information Géographique QGIS Version 3.0.2 pour la présentation de la carte des sites de 

prélèvement.  

 

II.5.2 Logiciel R pour le traitement des résultats  

L'analyse des données relatives aux concentrations internes et dans l’eau ainsi qu’aux 

réponses antioxydantes a été réalisée avec le programme R studio (version 4.0.3). Cela nous a 

permis de mieux visualiser nos résultats grâce à l’extension ggplot 2 du logiciel R. 

 

II.5.3 Test de Student 

Pour évaluer les différences entre la taille des différents échantillons avec un niveau de 

confiance de 95%, le test t de Student non apparié a été effectué. Nous considérons qu’une 

valeur de t correspondant à un seuil de p<0,05 traduit une différence significative entre les 

moyennes (Margalef, 1978). Les valeurs sont présentées sous forme de moyennes 

accompagnées par leur déviation standard. 
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II.5.4 Test d’analyse de variance ANOVA (Analysis of Variance) 

La normalité et l'homogénéité de la variance ont été vérifiées avec le test de Shapiro-

Wilk et le test de Bartlett, respectivement. L’ANOVA est une technique statistique permettant 

de comparer les moyennes de deux paramètres ou plus. Les comparaisons statistiques des 

degrés de contamination des sites étudiés et des concentrations des métaux ainsi que les 

réponses antioxydantes ont été menées par l’analyse de variance ANOVA suivie d'un test post 

hoc (Tukey HSD). La différence est considérée significative à un seuil de probabilité (P) 

inférieur à 5% (p<0,05). L’ANOVA a été effectuée en utilisant le logiciel XLSTAT version 

2021.1.1. 

 

II.5.5 Analyse multifactorielle en Composantes Principales (ACP) 

L’analyse en composantes principales s’applique à des matrices de corrélation. Le but 

final est d’arriver, par l’interprétation de ces matrices, à déterminer, avec la perte minimale 

d’information, un petit nombre d’axes appelés aussi « facteurs explicatifs du maximum de 

variance » et dont on cherche la signification écologique (Margalef, 1978). 

L’analyse en composantes principales détermine donc un système d’axes de référence 

hiérarchisés en diminuant le nombre de dimension de l’espace dans lequel on projette les points 

d’observation. Cette analyse permet de construire des modèles synthétiques figurant les 

relations entre les différentes variables considérées. Afin de tester une première approche 

synthétique de nos résultats au niveau de nos quatre sites (observations) d’étude et de tester les 

hypothèses émises, nous avons choisi d’appliquer une analyse en composantes principales 

(ACP) qui a été réalisée avec le logiciel XLSTAT 2022.  

Sélection des variables pour l’ACP 

Afin de ne pas introduire de biais trop important dans l’estimation des variances 

associées à chaque descripteur, nous avons retenu les descripteurs suivants. La matrice est 

formée à partir des descripteurs physico-chimiques (pH, salinité, température), les 

concentrations en métaux (Cd, Cu, Fe, Ni, Pb et Zn) dans l’eau (E) et dans les tissus des patelles 

(I), les réponses du système anti-oxydant (SOD, CAT, GPX, MDA) et le facteur de 

bioaccumulation (BAF).  

Ce type d’analyse statistique entre les descripteurs chimiques, physiques et biologiques est 

adéquat lorsqu’une relation monotone de type linéaire est susceptible d’exister entre des 

variables. L’ACP aboutit à l’extraction d’autant de vecteurs propres que de variables 

introduites, il est nécessaire de définir combien d’axes sont susceptibles de recevoir une 

interprétation écologique. Dans le cas de notre étude on va présenter uniquement, les deux axes 
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(F1 et F2) qui seront à considérer comme significatifs (Frontier, 1976). Pour cela, Frontier 

(1976), propose de comparer le pourcentage de variance totale expliqué par un axe ou facteur 

ou pourcentage maximal qui serait obtenu si cette variance totale était représentée au hasard 

entre les autres facteurs.  Il en résulte qu'une composante sera significative si elle explique 

davantage de variance que ne le prévoit le modèle aléatoire de Mac Arthur appelé modèle du 

"bâton brisé" (Frontier, 1976). 

 

II.5.6 Test de corrélation de Pearson 

Le test de corrélation de Pearson est un outil qui permet de mettre en évidence les 

corrélations deux à deux entre les différents paramètres abiotiques ou biotiques mesurés en 

utilisant une loi de Pearson. Ce type de test permet de mettre en relief les relations potentielles 

entre les différentes variables à tester avec le coefficient de corrélation Pearson. Les corrélations 

de Pearson ont été réalisées en utilisant le logiciel XLSTAT 2022 pour déterminer les 

corrélations potentielles entre les différents paramètres bio- physico-chimiques. 

 

II.5.7 Analyse par Classification Hiérarchique (ACH) 

A la suite de l’analyse multifactorielle et dans le but de visualiser les degrés de similarité 

entre les différentes stations prospectées, une analyse par classification hiérarchique est utilisée. 

En effet, cette analyse est basée sur un test de similarité ou de dissimilarité (Govaert et Nadif, 

2006). Cette méthode est basée sur une matrice de distances euclidiennes entre pixel pris deux 

à deux. L’objectif est de construire un dendrogramme (c'est un arbre de classification) qui a 

pour but de regrouper les pixels et de fixer le nombre de classes (Govaert et Nadif, 2006). A la 

fin, on trouve donc une partition intermédiaire où les classes ont une signification écologique 

thématique. Dans ce travail, l’ensemble des données est soumis à une analyse hiérarchique en 

dendrogramme basée sur le degré de similarité (Daget, 1978). 

 

III. Résultats et discussion 

III.1 Caractérisation physico-chimique des sites d’étude 

III.1.1 Physico-chimie des eaux de surface 

Les prélèvements des paramètres physico-chimiques ont été effectués au même moment 

que les prélèvements d’échantillons de patelles pendant la période du printemps en 2017. Les 

valeurs moyennes de température (T), pH et salinité (S) mesurées au niveau des sites de 

prélèvement sont présentées dans le tableau suivant. 
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Tableau 17: Paramètres physicochimiques des différents sites d'étude (n=3) 

 
C CB     G    K 

Température (°C)        15,20 ± 0,01        15,00 ± 0,01        15,00 ± 0,01        24,00 ± 0,01 

Ph          8,10 ± 0,01          8,40 ± 0,01          7,68 ± 0,01          7,90 ± 0,01 

Salinité (psu)        37,60 ± 0,01        39,00 ± 0,01        42,00 ± 0,01        40,00 ± 0,01 

 

Les valeurs de Température enregistrées au niveau des différents sites ont oscillé entre 

15 °C et 24 °C avec un maximum noté au niveau du site K. La valeur du pH d’une eau de mer 

normale est de l’ordre de 8,1 et 8,2. On a enregistré au niveau du site C une valeur de pH 

ordinaire de 8,1 tandis qu’au niveau des sites G et K cette valeur était de 7,68 ± 0,01 et 7,90 ± 

0,01 ; respectivement. Au niveau du site CB le pH est de 8,40 ± 0,01. La salinité a été la plus 

importante dans les sites G et K avec des valeurs moyennes de l’ordre de 42,00 ± 0,01 psu et 

40,00 ± 0,01 psu, respectivement. Elle était la plus faible au niveau du site C (37,60 ± 0,01 psu). 

 

III.1.2 Discussion 

L'évaluation de la qualité de l'écosystème marin peut être réalisée par l'étude de ses 

composantes abiotiques et biotiques (Douhri et Sayah, 2009). En fait, la température de l'eau, 

le pH et la salinité sont des composantes importantes descriptives de sa qualité. Tous les sites 

avaient une température aux alentours de 15 °C sauf une exception pour le site K qui est 

caractérisé par la température la plus élevée (24,00 ± 0,01 °C). Nous avons obtenu des résultats 

proches de ceux trouvés par Belkhodja et al., (2012) pour les trois paramètres abiotiques 

mesurés dans le même site de référence CB (Sidi Rais au Cap Bon) et pendant la même saison 

du printemps (T=14,00 ± 0,01 °C ; pH= 8,40 ± 0,01; S= 39,00 ± 0,01 psu). Au niveau de la 

station C, les résultats trouvés sont similaires aux conditions abiotiques moyennes de la zone 

durant la même saison enregistrées par la station météorologique du gouvernorat de Mahdia 

(données de 2011) et Mabrouk et al. (2012).  

Nos résultats montrent une faible valeur de pH dans les échantillons d’eau collectés au 

niveau des sites appartenant au golfe de Gabès (G et K). Les valeurs étaient de l’ordre de 7,68 

± 0,01 et 7,90 ± 0,01 respectivement. Ce type de tendance de la valeur de pH a été signalé par 

Douhri et Sayah, (2009) dans les sites pollués de la Baie de Tanger au Maroc. Ali et Soltan, 

(1996) ont également noté une acidification du pH dans les échantillons d’eau prélevés au 

niveau des sites pollués du Nil en Egypte. La même tendance a également été révélée dans les 

travaux de Belkhodja et al. (2012) réalisés sur les côtes polluées de Bizerte au Nord de la 



Chapitre III. Biodisponibilité environnementale et homéostasie Rédox 

 

97 

 

Tunisie. Les faibles valeurs de pH (< 8) mentionnées au niveau des sites pollués pourraient 

refléter l’influence des effluents industriels au niveau de ces zones.  

Les mêmes auteurs (Ali et Soltan, 1996; Douhri et Sayah, 2009; Belkhodja et al., 2012) 

ont enregistré une élévation de la température au niveau des échantillons d’eau prélevés sur les 

sites pollués. Nos résultats concordent avec cette observation pour le site K. En effet, les 

températures des eaux de surface enregistrées au cours de l’échantillonnage varient peu ou pas 

(15,00 ± 0,01°C au niveau des stations CB, C et G) avec une spécificité pour la station K où on 

a enregistré la température de l’eau la plus élevée soit 24 ± 0,01 °C. Ce sont des valeurs typiques 

d’un climat méditerranéen aride ou semi-aride similaires aux valeurs trouvées par Drira (2018) 

au niveau du golfe de Gabès. La température élevée du site K est également supérieure aux 

résultats de Brandhorst et Messaoud (1977) au golfe de Gabès qui décrivent des températures 

moyennes des eaux superficielles à Kerkennah de l’ordre 20,34 °C. Cependant, Amari (1984) 

et Mastouri et al. (1996) ont signalé une valeur moyenne très proche de la nôtre enregistrée dans 

la même zone (K) et au cours de la même période de l’année, soit 24,5 °C. Ces auteurs ont 

souligné que la situation thermique aux alentours de ces îles est marquée par l'arrivée de deux 

courants : l'un venant du Nord et amenant des eaux froides, l'autre provenant du Sud et apportant 

des eaux chaudes. Plus particulièrement, d’après Feki et al. (2016), Cercina (notre zone du 

prélèvement à Kerkennah) est influencée par une circulation d’eau régionale et est directement 

exposée à l'arrivée des eaux froides des canaux de Louza (au Nord de Sfax) et des eaux plus 

chaudes du chenal entre Sfax et Kerkennah. Enfin, la vulnérabilité de l’archipel de Kerkennah 

au réchuaffement climatique a été constatée, par une augmentation de 3 °C entre 1993 et 2009 

(Jarraya et Hellal, 2014).  

Les valeurs de salinité les plus élevées que nous ayons enregistrées au niveau des deux 

sites du golfe de Gabès G et K (respectivement, 42,00 ± 0,01 psu et 40,00 ± 0,01 psu) sont de loin 

supérieures à celles enregistrées par Amari (1984) à Kerkennah et qui tournent autour d’une 

valeur moyenne de 37,5 psu. En fait, le golfe de Gabès bien qu’étant une mer ouverte, ressemble 

à un milieu fermé où les eaux, surtout en périodes calmes, deviennent presque immobiles. Les 

caractéristiques particulières de ce golfe s’observent notamment dans la faible profondeur où 

les températures et la salinité sont élevées, la luminosité forte et l’évaporation intense (Jarraya 

et Hellal, 2014). Ceci pourrait donc expliquer les fortes valeurs de salinité enregistrées au 

niveau de station G et K. 
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III.1.3 Conclusion 

L’étude de la physico-chimie des eaux est une discipline très riche d’informations pour 

l’évaluation de l’état de santé des écosystèmes marins ou pour l’explication des perturbations 

environnementales liées à une contamination. Elle fait partie intégrante de la bioindication et 

vient compléter les méthodes qui reposent sur l’utilisation des indicateurs biologiques pour 

l’étude des altérations écosystémiques. En effet, la température de l’eau joue un rôle important 

dans la solubilité des sels et des gaz dont l’oxygène, nécessaire à l’équilibre de la vie aquatique 

et à l’activité métabolique des organismes marins. Il en est de même pour le potentiel 

d’hydrogène (pH) qui est en moyenne de 8,2 dans une eau marine et peut varier en fonction des 

conditions physiques et biologiques qui règnent dans l’écosystème marin. Des pH faibles (eaux 

acides) augmentent notamment le risque de présence de métaux sous une forme ionique plus 

toxique. A l’inverse, des pH élevés augmentent les concentrations d’ammoniac, toxique pour 

les organismes marins. La connaissance de la salinité d’une eau marine est également 

importante dans la mesure où chaque organisme aquatique a des exigences propres en ce qui 

concerne ce paramètre. Les espèces aquatiques ne supportent généralement pas des variations 

importantes en termes de salinité et de sels dissous qui peuvent être observées par exemple en 

cas de déversements d’eaux usées. Mais ces paramètres, pouvant varier naturellement entre 

différents habitats. Ils illustrent l’état du système à un instant « t » particulier sans pouvoir 

détecter les tendances ou les effets à long terme des perturbations dues aux activités 

anthropogéniques. Ainsi, de tels renseignements méritent d'être confirmés à travers la conduite 

d'une étude pluridisciplinaire approfondie par le biais de la bioindication et l’utilisation des 

biomarqueurs au sein des espèces cibles. Il faudrait également connaitre les cycles de variation 

de ces paramètres pour pouvoir caractériser ces sites. Une étude étalée sur une plus longue 

période avec l’augmentation du nombre des stations d’échantillonnage serait également 

recommandée. Il est ainsi important de signaler que les résultats présentés dans cette partie 

étaient des prélèvements ponctuels effectués au moment du prélèvement des échantillons. Il ne 

s’agit pas d’une étude des impacts des variations saisonnières des paramètres abiotiques et leurs 

impacts sur les taux de contamination des sites étudiés pourtant cette approche est aussi 

pertinente et elle a été développée par Belkhodja et al. (2012) sur les côtes tunisiennes en 

utilisant P. caerulea. Le but premier était de caractériser les sites de prélèvement de point de 

vue physico-chimique comme prérequis pour pouvoir mieux comprendre les variations dans les 

réponses environnementale et écotoxicologique. 
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III.2 Caractérisation environnementale des sites d’étude 

III.2.1 Distribution spatiale des métaux trace dissous dans les eaux de surface 

Les concentrations moyennes et la répartition spatiale des divers éléments traces 

métalliques mesurés dans les échantillons des eaux de surface collectés au niveau des quatre 

sites C, CB, G et K sont consignées dans le tableau ci-après. 

Tableau 18: Concentrations moyennes des métaux trace (μg/L) dans les échantillons d’eau de surface 

collectés dans les quatre sites d’étude (C= Chebba, CB = Cap Bon, G= Gabès et K= Kerkennah). Les 

valeurs sont présentées sous forme de moyennes ± déviation standard (n=3) p <0,0001 

Site 
Concentrations moyennes (μg/L) 

Charge 

moyenne 

totale par 

site 

Cd Cu Fe Ni Pb Zn  
C ≤LD 7,24±0,28 32,32±0,31 10,55±0,39 5,35±0,33 7,39±0,34 62,87±1,65 

CB ≤LD 3,23±0,31 24,41±0,37 3,34±0,29 4,11±0,15 3,64±0,45 38,75±1,57 

G 0,23±0,04 2,62±0,39 21,56±0,44 7,72±0,25 3,4±0,17 5,31±0,31 40,84±1,60 

K ≤LD 5,6±0,09 28,72±0,2 11,43±0,4 4,63±0,37 12,62±0,29 63,02±1,35 

F valeur 102,88  163,42 552,41 337,81 27,39  357,34   

Limite de 

sécurité 

pour l’eau 

(µg/L) 

(USEPA, 

2020) 

42 4,8 -- 74 210 90 

 

LD 0,012 0,035 0,08 0,07 0,085 0,012  
LQ 0,036 0,105 0,24 0,21 0,255 0,036  
Dépassement de la limite de sécurité. 
LD (μg. L− 1) : Limite de détection du spectrophotomètre par absorption atomique. 

LQ : Limite de quantification = 3*LD 

Quand la concentration est ≤ LD, elle est considérée comme LQ/2 lors des calculs des concentrations totales.  

 

Les métaux étudiés ont été détectés dans les quatre sites, excepté pour le Cd qui est 

détecté uniquement au niveau du site G avec une concentration de 0,23±0,04 µg/L. Dans les 

autres stations, les concentrations moyennes en Cd se situent en dessous de la limite de détection 

du spectrophotomètre. Toutefois, les limites des critères de qualité de l’eau définis par l’USEPA 

(2020) demeurent respectées, à l’exception du Cu au niveau des sites C et K que l’on trouve à 

des concentrations qui dépassent la limite de sécurité. Les concentrations les plus importantes 

en Cu, Fe et Pb (respectivement de 7,24±0,28 ; 32,32±0,31 ; 5,35±0,33 µg/L), ont été 

enregistrées au niveau des eaux de surface provenant du site C. Ce même site présente les 

deuxièmes concentrations les plus élevées après celles détectées au niveau du site K en Ni et en 

Zn (respectivement de 10,55±0,39 et 7,39±0,34 µg/L). C’est au niveau du site K, que les 

concentrations les plus élevées en Ni (11,43±0,41 µg/L) et en Zn (12,62±0,29 µg/L) ont été 

enregistrées. Le calcul de la charge moyenne totale métallique par site (la somme des 
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concentrations moyennes des différents métaux par site) montre que le site du prélèvement le 

plus nordique, situé au niveau du golfe de Tunis, CB, (Cap Bon), a la charge métallique 

moyenne totale la plus faible avec 38,75±1,57 µg/L. Ceci est en accord avec l’hypothèse émise 

quant au site CB étant le moins pollué. La charge métallique la plus élevée est signalée au 

niveau du site K au golfe de Gabès avec une concentration moyenne totale de l’ordre de 

63,02±1,35 µg/L. Selon la concentration totale moyenne des métaux, les sites de prélèvement 

sont classés dans cet ordre CB<G<C<K. Suivant leurs concentrations les métaux trace dans les 

eaux superficielles des sites prospectés peuvent être hiérarchisées dans l'ordre suivant : Fe > Ni 

> Zn > Cu > Pb > Cd. La distribution inter-stationnelle des métaux dans les échantillons d’eau 

étudiés avec le résultat de l’analyse statistique de variance sont représentés au niveau de la 

figure ci-après. La figure 46 montre une variabilité inter-sites fortement significative pour tous 

les métaux.  

 

Figure 46: Distribution inter-sites des concentrations des métaux dans l’eau (Les barres d’erreurs indiquent 

les écarts type des moyennes. Les différentes lettres indiquent les différences statistiquement significatives) 
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III.2.1.1 Indice de pollution des métaux (MPI) 

Le niveau de pollution par les éléments traces dans les échantillons d’eau a été évalué à 

travers l’indice de pollution des métaux (MPI) (figure 47). Cet indice est basé sur la charge de 

la zone étudiée en éléments traces métalliques dissous. Les sites C et K ont montré les valeurs 

de MPI les plus élevés mais tout en restant dans un intervalle de 1,2 à 2 caractérisé par un degré 

de pollution de classe III équivalent à une eau « légèrement affectée ». En revanche, les sites 

CB et G ont une MPI qui révèle que l’eau est de classe II (« qualité pauvre »). 

 

Figure 47: Diagramme de l’indice de pollution métallique (MPI) au niveau des quatre sites 

 

III.2.1.2 Discussion 

Pour les analyses des métaux trace dans l’eau, les concentrations enregistrées sont 

faibles, souvent inferieures aux limites de sécurité de l’USEPA sauf pour le Cu au niveau des 

sites C et K. Mais ceci ne veut pas forcement dire que ces stations ne présentent aucun risque 

écotoxicologique sur la biocénose. Selon Phillips et Rainbow, (1994) et Belkhodja et al., (2012), 

les mesures de contaminants dans l’eau de mer donne une image instantanée de la quantité 

totale de contaminants présents dans la masse d’eau, et non celle qui est disponible et donc 

potentiellement toxique pour les organismes marins. Concernant les variations entre les sites, 

les concentrations les plus élevées pour la majorité des métaux trace (Cu, Fe, Ni, Pb et Zn) 

mesurés dans l’eau de surface sont enregistrées au niveau des sites C et K. Ces concentrations 

élevées en provenance de la station K pourraient être expliquées par la dilution des rejets des 

concessions d’extraction de gaz et de pétrole et des émissions de la station d’épuration des eaux 

usées de l’ONAS à proximité des côtes de l’archipel dont les forages existent à petite distance 

le long de la côte et sont directement exposés aux vents dominants et courants qui semblent 
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avoir tendance à accumuler les polluants aux alentours des îles Kerkennah (Mastouri et al., 

1996). L’archipel de Kerkennah subit également une forte pression anthropique accentuée par 

la présence de six unités hôtelières (dont « Cercina » située au bord de notre site 

d’échantillonnage) et l’urbanisation importante de la zone. Ceci augmente la quantité d’eau 

rejetée non traitée. De plus, le site K se situe au niveau de l’extrémité de l’îlot Chergui près du 

point de communication avec l’ilot « Gharbi » (figure 48). Il reçoit de ce fait les ruissellements 

agricoles et routiers des deux îlots. Cette pollution est rapidement transportée vers le rivage 

favorisé par les caractéristiques du milieu marin peu profond et parcouru par des chenaux de 

marées (COMETE engineering, 2001). Toutefois, les concentrations en métaux trace trouvées 

dans le site K sont inférieures aux celles trouvées par Mastouri et al., (1996). 

 

Figure 48: Position du site K sur la carte des îles Kerkennah 

En ce qui concerne la station C, la pollution surtout en Cu, Fe et Pb est due à une pression 

anthropique accrue qui contribue à augmenter la pollution chimique de la zone. C’est une zone 

caractérisée par une occupation importante de la côte par les unités hôtelières et les résidences 

secondaires. Cette concentration d’habitation implique le rejet des eaux usées dont 80 % sont 

traitées par la station d’épuration à la Chebba. Ces eaux usées sont principalement d’origines 

domestiques mais aussi industrielles (usines de fabrication de savon et du raffinage d’huile, 

textiles, confections, industrie du cuir, etc.).  

La concentration en Cd détectée uniquement au niveau du site G fait de ce site le plus 

critique en termes de pollution du fait des dangers néfastes liés aux Cd pour les organismes 

aquatiques et la santé humaine. Toutefois, cette concentration (0,23±0,04 µg/L) reste toujours 
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inferieure à la limite de sécurité de l’eau selon l’USEPA et à la concentrations mentionnée par 

Drira, (2018) dans la même zone (44 ± 4 µg/L). Ces différences de concentrations sont dues en 

fait que les échantillons d'eau de mer ont été prélevés à proximité des différentes sources de 

pollution. En effet, cette zone est le siège d’une forte agression anthropique en raison du trafic 

maritime important et des effluents du Groupe Chimique Tunisien (GCT) situé à 3 km au Nord 

de Gabès. Les rejets de l’ensemble des unités d’industries chimiques se déversent sur la plage 

au Sud du port de commerce (notre site d’échantillonnage) et s’écoulent lentement vers la mer. 

De manière alarmante, 10 à 12 mille tonnes de phosphogypse sont rejetés dans la mer par jour 

contenant des métaux lourds, principalement du Cd, Cu, Cr, Pb et Zn libérés dans la zone du 

Ghanouch au Sud du port de commerce (notre site d’échantillonnage) (Bejaoui et al., 2004; 

Drira, 2018). La concentration en Cd trouvée au niveau du site G est de même ordre avec la 

celle trouvée par Ben Salem et Ayadi (2016) au golfe de Gabès (0,21 μg/L). Les concentrations 

en métaux trace les plus faibles ont été détectées au niveau des eaux de surface du site CB. Ceci 

concorde avec les résultats de Belkhodja et al. (2012) qui a signalé que la station de Sidi Rais 

(notre site au Cap Bon) est la moins polluée où il n’a été détecté que le Cu avec une 

concentration de 6 μg/L ce qui est presque le double de la nôtre (3,23 μg/L).   

D’après les résultats des dosages des ETM dans les eaux de surface, il existerait un 

gradient de pollution croissant au niveau des côtes tunisiennes allant du Nord (CB) vers le Sud 

du pays (G) ou du moins allant du golfe de Tunis au golfe de Gabès. Selon la concentration 

totale moyenne des métaux, les sites de prélèvement sont classés dans cet ordre CB<G<C<K. 

Les métaux trace dissous analysés dans les eaux superficielles des quatre zones étudiées sont 

arrangés dans l’ordre décroissant suivant : Fe > Ni > Zn > Cu > Pb > Cd. C’est le même ordre 

trouvé par Ben Salem et Ayadi (2016) au sein du golfe de Gabès au niveau de la côte Sud de 

Sfax. Mensi et al., (2008) ont présenté un autre ordre de concentrations des ETM au niveau de 

la lagune de Boughrara au golfe de Gabès ; Cu>Al>Pb>Cd>Cr>Hg avec des concentrations 

supérieures à celles qu’on a trouvé dans la présente étude et qui dépassent les limites de sécurité 

pour l’eau avec 7080 ± 400 µg/L pour le Cu, 368 ± 690 µg/L pour l’Al, 173 ± 230 µg/L pour 

le Pb, 260 ± 230 µg/L pour le Cd, 180 ± 20 µg/L pour le Cr et 110 ± 650 µg/L pour le Hg. Les 

mêmes auteurs ont signalé que les concentrations élevées en Cr et en Pb sont issues des effluents 

industriels et domestiques et du trafic maritime. L'indice de pollution des métaux (MPI) a 

montré que le site K était « légèrement affecté » (classe III) avec un indice MPI de 1,5 et le site 

G était considéré comme une eau « pauvre » en métaux avec un MPI de 0,8 (classe II). Pourtant 

ils appartiennent tous les deux au golfe de Gabès. Nos résultats ne semblent pas en accord avec 

ceux trouvés pas Drira (2018) qui a signalé que le golfe de Gabès est sérieusement affecté par 
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la pollution en éléments traces métalliques avec un MPI > 6,0 (classe VI) (Tamasi and Cini, 

2004; Achary et al., 2016). 

III.3 Evaluation du risque écotoxicologique 

 

III.3.1 Variation de la bioaccumulation des métaux trace dans les patelles 

Nous avons homogénéisé nos échantillons de patelles afin que la tailles et la masse des 

divers individus ne soient pas des facteurs de variabilité qui pourraient induire un biai lors de 

l’estimation de la teneur des éléments traces (tableau 19). Les résultats sont exprimés en 

moyennes ± l’écart type.  

 

Tableau 19: Tailles et masse moyennes des patelles collectées des différentes zones étudiées. Les 

moyennes suivies par les mêmes lettres ne sont pas significativement différentes (P>0,05) 

 
C CB G K 

Taille (mm) 35,0 ± 3,1a 35,0 ± 2,7 a 36,5 ± 3,3 a 35,5 ± 2,9 a 

Masse (g) 8,0 ± 1,1 a 7,2 ± 0,9 a 8,9 ± 1,3 a 7,9 ± 1,0 a 

 

Un point crucial pour l’évaluation correcte du risque écotoxicologique réside dans notre 

aptitude à prédire, au-delà de la concentration dans le milieu, quelle sera la fraction 

contaminante de ces micropolluants susceptible d’être incorporée dans les organismes (fraction 

biodisponible). Les concentrations moyennes et les facteurs de bioaccumulation (BAF) (calculé 

comme le rapport entre les concentrations internes dans patelles et concentrations dans les 

échantillons d'eau de surface) des métaux dosés dans les tissus des P. caerulea prélevées dans les 

sites d’étude sont présentés dans le tableau 20. Les valeurs sont exposées en microgramme par 

gramme de poids sec, sous forme de moyenne ± écart type. Les différentes lettres indiquent les 

différences statistiquement significatives (ANOVA P ≤ 0,05). 
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Tableau 20 : Concentrations moyennes internes des métaux (µg/g PS) et facteurs de bioaccumulation 

(BAF) dans les patelles (n=6). Les lettres indiquent une significativité différente entre les valeurs.  

 Station C CB G K LD 

Cd ≤ 0,012(LD) 
b
 ≤ 0,012(LD) 

b
 0,23 ± 0,21 

a 
(BAF = 1,000) 

≤ 0,012(LD) 
b
 0,012 

Cu 0,03 ± 0,04 
a
 

(BAF = 0,004) 

0,014 ± 0,01 
a
 

(BAF = 0,004) 

0,06 ± 0,07 
a
 

(BAF = 0,023) 

0,04 ± 0,03 a 

(BAF = 0,007) 

0,035 

Fe 0,73 ± 0,31 
b
 

(BAF = 0,023) 

9,10 ± 4,72 
a 

(BAF = 0,373) 

8,03 ± 5,71 
a
 

(BAF = 0,372) 

1,47 ± 0,72 b 

(BAF = 0,051) 

0,08 

Ni 0,11 ± 0,04 
bc

 

(BAF = 0,010) 

≤ 0,07(LD) 
c
 0,60 ± 0,25 

a
 

(BAF = 0,078) 

0,18 ± 0,25 
b
 

(BAF = 0,016) 

0,07 

Pb 0,21 ± 0,11 
b
 

(BAF = 0,039) 

1,08 ± 0,37 
a
 

(BAF = 0,263) 

1,29 ± 0,36 
a
 

(BAF = 0,369) 

0,30 ± 0,1 
b 

(BAF = 0,065) 

0,085 

Zn 1,54 ± 1,24 
b 

(BAF = 0,208) 

2,54 ± 1,65 
b
 

(BAF = 0,698) 

8,21 ± 7,48 
a
 

(BAF = 1,546) 

6,20 ± 3,26 
ab 

(BAF = 0,491) 

0,012 

 

Pour mieux visualiser la répartition des concentrations internes entre les différents sites 

étudiés, la figure 49 permet de voir, entre autres, les sites où des concentrations maximale ou 

minimale ont été détectées. 

 

Figure 49 : Répartition inter-sites des concentrations internes des différents métaux dosés 

Des différences significatives entre les sites ont été notées pour chaque métal évalué 

dans P. caerulea à l'exception du cuivre qui, sur l’ensemble des métaux étudiés, ne présentait 

aucune différence statistiquement significative (ANOVA p > 0,05) et qui était le métal le moins 

bioaccumulé dans tous les sites d’étude (représenté par les concentrations les plus faibles 

trouvées dans les tissus de patelles issues de chaque site), avec 0,014 ± 0,01 μg/g PS au niveau 

du site CB ; 0,03 ± 0,04 μg/g PS au niveau du site C ; 0,04 ± 0,03 μg/g PS au niveau du site K 
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et 0,06 ± 0,07 μg/g PS au niveau du site G. Les valeurs maximales des concentrations moyennes 

internes se trouvent, sauf pour le Fe, dans les patelles provenant du site G (Cd (0,23 ± 0,21 μg/g 

PS) ; Cu (0,06 ± 0,07 μg/g PS) ; Ni (0,60 ± 0,25 μg/g PS) ; Pb (1,29 ± 0,36 μg/g PS) ; et Zn 

(8,21 ± 7,48 μg/g PS)). La concentration moyenne interne en Fe était légèrement plus élevée 

chez les patelles appartenant au site CB (9,10 ± 4,72 μg/g PS) que chez les individus provenant 

du site G (8,03 ± 5,71 μg/g PS), toutefois sans qu’une différence statistiquement significative 

n’ait été observée (ANOVA p = 0,2 > 0,05). En revanche, les concentrations internes minimales 

étaient éparpillées entre les deux sites CB et C. Les concentrations internes minimales en Fe, 

Pb et Zn (0,73 ± 0,31, 0,21 ± 0,11 et 1,54 ± 1,24 μg/g PS, respectivement) ont été détectées au 

niveau des patelles provenant du site C et les concentrations internes minimales en Cu et en Ni 

(0,014 ± 0,01 μg/g PS pour Cu et sous la limite de détection (0,07 μg/g PS) pour Ni ont été 

trouvées au niveau du site CB. Comme pour les résultats dans l’eau, le Cd, qui est considéré 

comme l'un des ETM les plus toxiques (Burger, 2008; Rabaoui et al., 2013), n'a été détecté que 

dans les patelles provenant du site G (0,23 ± 0,21 μg/g PS) avec un BAF = 1. Considérant les 

facteurs de bioaccumulation BAF, le cuivre, qui s’est révélé être le moins bioaccumulé dans 

tous les sites, présente les BAF les plus faibles au niveau de tous les sites (0,004 à la fois à la 

Chebba et au Cap Bon ; 0,023 à Gabès et 0,007 aux îles Kerkennah). Cependant, Zn et Fe 

semblent avoir les BAF les plus élevés parmi tous les métaux étudiés à l'exception du site G, 

où les BAF les plus élevés étaient représentés par Zn et Cd.  

 

III.3.1.1 Discussion 

Les résultats montrent une fluctuation inter-sites des concentrations en métaux trace 

dans les tissus des patelles ce qui semble dépendre principalement du taux de contamination du 

milieu où elles se trouvent. En effet, les fortes concentrations en métaux trace enregistrées au 

niveau du site G, semblent être liées au degré de contamination des eaux provenant de ce site 

avec l’exclusivité de la présence du Cd. En d’autres termes, les niveaux de contamination par 

les métaux trace dans les animaux reflètent ceux enregistrés dans l’eau (Rumisha et al., 2017b; 

Zaidi et al., 2022). Ceci confirme les travaux effectués sur des patelles le long des côtes Nord 

de la Tunisie (Belkhodja et al., 2012). En effet, ces auteurs ont montré l’existence d’une forte 

corrélation entre l’état de contamination des eaux et les teneurs en métaux trace enregistrées 

dans les tissus des patelles. La forte contamination métallique au niveau du site G est due au 

fait que la ville de Gabès subit une forte pression anthropique d’origine industrielle provenant 

de l'industrie de l'acide phosphorique (Bejaoui et al., 2004; Ghannem et al., 2010; Drira, 2018) 

mais aussi, comme l’ont signalé Rabaoui et al., (2013), par les propriétés hydrographiques du 
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golfe de Gabès responsable du transport des polluants dans différentes directions. De plus, Wei 

et Yang (2012), ainsi que Rabaoui et al., (2013) ont signalé les effluents domestiques comme 

source de pollution par les métaux trace. Belkhodja et al. (2012) considéraient le site CB comme 

le site le moins pollué dans leur étude sur les patelles méditerranéennes en 2012. La présente 

étude a été menée six ans plus tard et a montré que les eaux au niveau du site CB deviennent de 

plus en plus polluées par les ETM tout en restant le site le moins pollué parmi tous les sites 

étudiés. Les ETM, spécialement le Fe et le Pb, présents dans l’eau et dans les tissus des patelles 

provenant du site CB pourraient s’expliquer par le fait que cette station reçoit les eaux usées 

domestiques et les rejets des effluents épurés des trois stations d’épuration des zones 

avoisinantes à travers oued Soltane, oued Meliane et oued el Bey (Ennouri et al., 2010). Par 

exemple, Oued el Bey draine 60 % des polluants rejetés par plusieurs centres urbains du nord-

est de la Tunisie. Les principales sources de pollution dans cet Oued sont la tannerie, la 

papeterie, la brasserie, les usines de fabrication des conserves de tomates très répandues au Cap 

Bon en Tunisie et les rejets d'abattoirs (COMETE engineering, 2008). Sans oublier les effets 

des courants marins saisonniers qui drainent des eaux chargées en métaux trace en provenance 

des zones relativement polluées du Golfe de Tunis allant de Raoued à Soliman en passant par 

Cap Carthage (Ben charrada, 1997). Notre site CB est situé à quelques mètres de l’abri de pêche 

de Sidi Rais qui n’aura qu’un effet minime sur la pollution (Belkhodja et al., 2012). Les impacts 

liés à l'urbanisation et au tourisme croissants sont importants le long de cette partie de la côte 

(WWF, 2020).  

En comparant nos résultats avec d’autres études portant sur P. caerulea ou d’autres 

modèles de bioindicateurs, les concentrations de cadmium (Cd) enregistrées dans la présente 

étude sont les plus faibles comparées aux résultats des études antérieures effectuées sur P. 

caerulea par Rabaoui et al. (2013) dans le golfe de Gabès (0,605 ± 0,0252–1,065 ± 0,0858 μg/g 

PS), par Belkhodja et Romdhane (2013) sur la côte Nord de la Tunisie (0,78 ± 0,24–1,63 ± 0,27 

μg/g PS. Nos valeurs sont également inférieures aux concentrations trouvées par Chouba (2009) 

chez le gastéropode Hexaplex trunculus collecté sur le golfe de Gabés et qui dépassent 1,8 μg 

/g PS. Par contre, elle est égale à la concentration moyenne en Cd trouvée par le même auteur 

chez des moules dans la région de Menzel Jemil en Tunisie (côte Nord). Des études antérieures 

utilisant les patelles pour estimer les concentrations des métaux en Méditerranée montrent que  

faibles teneurs internes en Cd chez des individus de P. piperata (0,039 ± 0,011 μg/g PS) 

(Bergasa et al., 2007), P. candei et P. aspera (0,041 ± 0,013–0,102 ± 0,011 μg/g PS, 

respectivement) des îles canaries (Lozano-Bilbao et al., 2021). Sur la base des résultats 
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mentionnés ci-dessus, Cubadda et al., (2001) et Yüzereroğlu et al., (2010) suggèrent que les 

Patella peuvent être utilisées comme modèles pour la biosurveillance de la disponibilité du Cd.  

Pour le plomb, les concentrations moyennes enregistrées dans les tissus des patelles 

collectées dans les sites CB et G (1,08 μg/g PS et 1,29 μg/g PS respectivement) sont nettement 

plus importantes que celles enregistrées dans la chair de la moule Mytilus galloprovincialis, 

organisme de référence dans les programmes de surveillance environnementale, issue des côtes 

Nord tunisiennes avec une concentration de 0,59 ± 0,12 μg/g PS (Chouba, 2009). L’intervalle 

de concentrations moyennes en Pb enregistrées dans la présente étude (0,21 ± 0,11–1,29 ± 0,36 

μg/g PS) sont nettement inférieurs à ceux enregistrées précédemment chez des individus de P. 

caerulea sur la côte Nord de la Tunisie (3,51 ± 0,67–3,61 ± 0,8 μg/g PS) (Belkhodja et 

Romdhane, 2013). Cependant, nos résultats pour le Pb sont comparables aux ordres de mesures 

de Pb trouvés chez des spécimens de patelles dans d'autres études (Campanella et al., 2001; 

Cubadda et al., 2001; Storelli et Marcotrigiano, 2005; Bergasa et al., 2007; Yüzereroğlu et al., 

2010; Rabaoui et al., 2013; Lozano-Bilbao et al., 2021).  

Pour le nickel, notre gamme de concentrations moyennes enregistrées (0,11 ± 0,04 – 

0,60 ± 0,25 μg/g PS) était nettement inférieure à celles signalées chez P. caerulea au niveau 

des zones contaminées de la côte Nord de la Tunisie (Belkhodja et al., 2012). Cependant, nos 

valeurs pour Ni étaient généralement comparables à celles signalées pour P. candei et P. aspera 

aux îles Canaries (Lozano-Bilbao et al., 2021).  

Pour le cuivre, les niveaux de concentrations enregistrées dans cette étude (0,014 ± 0,01 

– 0,06 ± 0,07 μg/g PS) sont nettement inférieurs à ceux signalés par Belkhodja et al. (2012) 

(5,59± 0,47 – 9,29 ± 1,43 μg/g PS).  Les concentrations sont faibles par rapport à ce qui était 

attendu. En effet, les zones des prélèvements étaient supposées polluées par les activités 

anthropogéniques. Cela pourrait être expliqué, comme le suggèrent Cubadda et al. (2001) par 

la forte capacité de l'espèce P. caerulea à réguler la teneur intratissulaire de ce métal. Ce 

mécanisme de régulation chez les invertébrés marins pourrait impliquer une élimination 

renforcée de ce métal, une résistance à son absorption ou encore une certaine combinaison entre 

les deux ou bien le stockage de la partie en excès sous une forme non toxique sous forme de 

granules jusqu'à utilisation ultérieure (Depledge et Rainbow, 1990). Cependant, des expériences 

au laboratoire d’exposition de P. aspera, P. caerulea et P. rustica au cuivre n'ont mentionné 

aucune capacité de régulation de ce métal chez les individus testés bien qu'ils aient montré des 

différences interspécifiques au niveau de la dynamique d’absorption et d’excrétion de ce métal 

à court terme (De Pirro et al., 2001; Reguera et al., 2018). Ceci pourrait également être lié à 

l’effet stressant généré indirectement par le Cd (BFA= 1) en tant que remplaçant du cuivre et 



Chapitre III. Biodisponibilité environnementale et homéostasie Rédox 

 

109 

 

du fer aussi dans diverses protéines (exemple : ferritine et apoferritine) en favorisant leurs 

libération des membranes biologiques, contribuant ainsi à une augmentation de leurs 

concentrations intracellulaires (Casalino et al., 1997; Dorta et al., 2003; Watjen and 

Beyersmann, 2004; Al Kaddissi, 2012). C’est le cas pour cette étude où nos résultats montrent 

que les plus forts degrés de bioaccumulation de fer et de cuivre coïncident avec les plus niveaux 

de bioaccumulation de Cd les plus forts (site G). Casas (2005) a signalé que, chez les 

mollusques tel que les patelles, l’hémolymphe renferme un pigment respiratoire à base de Cu : 

l’hémocyanine. Chez les prosobranches, le catabolisme de l'hémocyanine conduirait à un 

stockage du cuivre sous forme de sulfure cuivrique (CuS) dans la masse viscérale. D'autre part, 

Segar et al., (1971) ont montré que la coquille de Patella vulgata est près de six fois plus riche 

en Cu que les tissus mous (42 ppm poids sec contre 7. 7). Certains auteurs signalent, en effet, 

qu'un moyen d'éliminer les éléments métalliques présents dans les tissus des mollusques 

consiste en une excrétion de ces métaux par le manteau dans la coquille au cours de la 

production de cette dernière (Cunningham, 1979). Ces auteurs ainsi ne recommandent pas 

l’usage des gastéropodes in toto en tant que bioindicateur de pollution par le cuivre car ils 

peuvent présenter des niveaux en cuivre extrêmement élevés résultant d'un processus 

physiologique normal, et donc tout à fait indépendant d'une contamination du milieu dans lequel 

ils vivent.  

Pour le fer et le zinc, nos résultats étaient supérieurs à ceux rapportés chez P. Caerulea 

par Belkhodja et al. (2012). Des facteurs de bioaccumulation de Zn assez importants, 

notamment au site G (BFA = 1,546), pourraient s'expliquer par la présence de grandes quantités 

de Zn dans le milieu méditerranéen et dans les sédiments (Drira, 2018). Cependant, des études 

sur les patelles indiquent que, quel que soit la qualité du milieu, ces animaux ont tendance à 

accumuler préférentiellement le Fe et le Zn (Cravo et Bebianno, 2005 ; Belkhodja et al.,2012 ; 

Espinosa et Rivera-Ingraham, 2016) comme ce qui a été observé habituellement chez plusieurs 

gastéropodes marins (Depledge and Rainbow, 1990; Brown et al., 2004). Comme on l’a vu dans 

la présente étude, P. caerulea ne fait pas exception (les concentrations les plus élevées dans les 

patelles ainsi que les BAF les plus élevées sont enregistrés avec ces deux métaux). Une 

explication reposerait sur le fait que ce sont des métaux essentiels dans les organismes marins ; 

ils s’accumulent donc facilement dans les tissus par absorption passive et sont alors incorporés 

dans les enzymes et les pigments métaboliquement significatifs (Rivera-Ingraham et al., 2013 

; Trevizani et al., 2016). Il parait qu’il n’est pas surprenant de trouver de fortes concentrations 

de Fe dans les tissus des invertébrés marins (Espinosa et Rivera-Ingraham 2016), 

particulièrement pour les patelles, leurs radulas sont constituées à 1,46% par un matériau 
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minéral à base de fer appelé goethite (α- FeOOH) (Davies et Cliffe, 2000) et il est naturellement 

secrété pendant le développement de la radula comme agent durcissant putatif (Mann, 1988; 

Runham et al., 1969). 

 

III.3.2 Evaluation du dérèglement de l’homéostasie 

III.3.2.1 Analyse des activité biochimiques des enzymes antioxydantes chez P. caerulea 

Pour évaluer le niveau d'activation du système de défense antioxydant enzymatique 

(CAT, SOD, GPX), et la peroxydation des lipides (MDA), des dosages ont été effectués sur les 

patelles provenant des quatre sites : C, CB, G et K. Les différents niveaux des réponses 

enzymatiques et de peroxydation lipidique mesurés dans les échantillons des quatre sites 

d’échantillonnage sont résumés dans la figure suivante. 
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Figure 50: Distribution inter-sites des réponses antioxydantes (Les barres d’erreurs indiquent les écarts 

type des moyennes. Les différentes lettres indiquent les différences statistiquement significatives) 

L'analyse statistique des niveaux totaux de protéines chez P. caerulea n'a révélé aucune 

différence significative entre les sites d’étude, à l'exception du site G (p > 0,05), où la 

concentration de protéines totales est la plus élevée (8,33 ± 4,48 mg/ml).  

L’analyse statistique des activités des SOD a groupé les sites deux à deux ; C / CB où 

les activités SOD sont les plus faibles (3,9 ± 0,7 et 2,9 ± 0,4 U/mg protéines, respectivement) 

et G / K où les activités sont significativement plus élevées (p=0,01 < 0,05) (5,25 ± 0,7 et 6 ± 

1,9 U/mg de protéine, respectivement). Aucune différence significative n'a été montrée pour les 

activités de CAT mesurées dans les patelles des différents sites. Comme pour la SOD, les 

patelles provenant des sites G et K ont exprimé les niveaux de GPx les plus élevés 

statistiquement avec une activité GPx (nmoles GSH/min/mg de protéines) de 9,77 ± 1,9 pour 

les patelles du site G à 10,85 ± 2,72 pour les patelles du site K. L’activité GPx des patelles 

provenant du site CB était significativement la plus faible comparées à toutes les autres (2.9 ± 

0.8 nmoles GSH/min/mg de protéines). Si on était amené à classer les sites selon les niveaux 

d’expression de la GPx, le classement serait similaire à celui des dosages des métaux dans l’eau 

avec les sites appartenant au golfe de Gabès (G et K) au même niveau : CB<C<K-G. Ainsi, la 

tendance de la pollution du Nord vers le Sud est soutenue par l'augmentation de l'activité GPx 

dans P. caerulea du Cap Bon vers les sites plus au sud. 

On constate qu’il y a une induction des MDA dans tous les sites d’étude, reflétant une 

peroxydation lipidique chez tous les échantillons de patelles provenant de toutes les localités 

étudiées et indiquant ainsi un stress au niveau cellulaire résultant des changements dans 

l’environnement engendrés, le plus probablement, par une contamination chimique 

(Vlahogianni et al., 2007). Cependant, aucune différence significative n’a été révélée entre les 

différents sites étudiés avec le niveau de MDA le plus élevé chez les patelles du site K 

(3,15±1,05 nmoles / mg de protéines).  

 

III.3.2.2 Discussion 

• Les protéines 

Khebbeb et al., (2010) ont observé une augmentation significative des réserves 

protéiques chez le bivalve Ruditapes decussatus contaminé au Cd pendant une durée de 21 

jours. Ceci concorde avec nos résultats qui montrent une concentration plus élevée en protéines 

chez les patelles provenant du site G ayant accumulé dans leur tissu les concentrations de Cd 



Chapitre III. Biodisponibilité environnementale et homéostasie Rédox 

 

112 

 

les plus élevées comparées aux autres. De même, Douhri et Sayah (2009) ont montré une 

diminution du niveau des protéines chez l’espèce Patella vulgata prélevée au niveau des sites 

pollués à la Baie de Tanger au Maroc résultant de leur dégradation ou une réduction de leur 

biosynthèse par les xénobiotiques. Cependant, plusieurs études ont porté sur la mesure du 

niveau total de protéines non pas comme un biomarqueur, mais plutôt comme moyen pour le 

dosage des niveaux d'expression des activités enzymatiques (CAT, GPx et SOD) et des taux de 

peroxydation lipidique (MDA) (de Almeida et al., 2004; Vlahogianni et al., 2007; Douhri and 

Sayah, 2009; Attig et al., 2010; Buffet et al., 2011; Soltani et al., 2012). 

 

• L’activité de la SOD 

Plusieurs auteurs ont montré que l'augmentation d'activité des SOD au sein des 

organismes marins est ainsi liée à la présence des ETM (Farombi et al., 2007; Fernández et al., 

2010; Lushchak, 2011; Batista et al., 2014). Ceci expliquerait les valeurs élevées d’activité 

obtenues au sein des individus des sites C, K et G (sites présentant les plus fortes concentrations 

des métaux). Farombi et al., (2007) ont expliqué que l'accumulation de métaux trace provoque 

un stress oxydatif ce qui conduit à la production des anions superoxydes qui induisent la SOD 

à piéger, voie catalytique, les radicaux superoxydes en H2O2, fournissant ainsi une défense 

contre ce type de toxicité de l'oxygène. Un excès de production de l’anion superoxyde conduit 

donc à une augmentation de la concentration cellulaire en SOD (Silvestre, 2005; Belli et al., 

2010). Zelko et al. (2002) ont suggéré que les sites actifs des isoenzymes SOD nécessitent la 

présence de métaux catalytiques (Cu, Fe, Mn, Ni, Zn) pour leur activation. Ceci confirme nos 

résultats, vu que les BAFs les plus élevés pour Cu, Fe, Ni et Zn ont été enregistrés dans les 

patelles provenant des sites les plus chargés en ces métaux à savoir Gabès et Kerkennah [sauf 

BAF (Fe) qui était le plus élevé à Gabès mais pas à Kerkennah]. Nos résultats sont en accord 

avec ceux de Espinosa et Rivera-Ingraham, (2016) sur P. ferruginea en Espagne, qui ont trouvé 

une activité SOD significativement importante dans le site avec des niveaux élevés de métaux 

trace.  

• L’activité de la CAT 

Les catalases, quant à elles, catalysent la réaction de détoxification d’H2O2 produit par 

la dismutation des superoxydes (O2-) par les SOD. Par conséquent, une augmentation de 

l'activité des SOD doit entraîner une activité des catalases (Vlahogianni et al., 2007 ; Fernández 

et al., 2010). En effet, nos résultats montrent une expression de CAT chez tous les individus. 

Ceci peut être lié à une induction de sa biosynthèse, pour la protection contre le stress oxydatif 

résultant du métabolisme des xénobiotiques. Le test post hoc de Tukey n’a révélé aucune 
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différence significative entre les niveaux d’expression de CAT chez les patelles provenant des 

différents sites étudiés. Espinosa et Rivera-Ingraham, (2016) ont enregistré quant-à eux une 

activité de CAT plus faible chez les individus de P. ferruginea habitant des sites pollués 

espagnols. En revanche, cette activité enzymatique a significativement augmenté chez les 

individus de P. vulgata habitant les zones marines polluées des côtes marocaines (Douhri et 

Sayah, 2009). De tels effets ont également été observés chez des palourdes (Ruditapes 

decussatus) provenant des sites pollués des côtes tunisiennes (Jebali et al., 2007), chez des 

moules de la lagune de Bizerte en Tunisie exposées au Lindane.  

Dans la présente étude, l’absence de différences significatives dans l’expression de 

l’activité de CAT semble confirmer les suggestions des études antérieures de terrain (Regoli, 

1998) et en laboratoire (Cajaraville et al., 1997; Lionetto et al., 2003) qui ont évoqué l’existence 

de certains mécanismes compensatoires intervenant dans la réponse de CAT, chez certains 

mollusques, tel que la moule Mytilus galloprovincialis. Cela pourrait être le cas de la présente 

étude et pourrait expliquer le manque de différences significatives dans les activités de CAT 

parmi les individus étudiés. Une autre explication a été donné par Regoli et al., (2002b) qui ont  

suggéré que des interactions complexes entre les pro-oxydants et leurs cibles cellulaires peuvent 

confondre l'évaluation des conditions de stress oxydatif basé uniquement sur les niveaux 

d'antioxydants. Ainsi, les mêmes auteurs signalent qu’il n'est pas rare de voir comment, face à 

un certain facteur de stress, certains antioxydants augmentent alors que d'autres restent 

inchangés voire diminuent. Par conséquent, une perturbation induite chimiquement du statut 

redox cellulaire a été suggérée pour démontrer les dommages cellulaires comme résultat d’une 

dégradation de la qualité environnementale (Espinosa et Rivera-Ingraham, 2016).  

• L’activité du GPX 

Le gradient de pollution allant du CB vers G est bien mis en évidence par une 

augmentation du niveau des GPx au niveau des patelles allant du site CB vers G. En 2016, 

Espinosa et Rivera-Ingraham ont signalé la même tendance avec la patelle ferrugineuse (Patella 

ferruginea) au niveau du détroit de Gibraltar où les individus issus des sites les plus pollués 

présentaient les niveaux les plus élevés d'activité de GPx. Des niveaux d’expression élevés de 

GPx ont également été signalés chez des moules exposées à une forte pollution métallique au 

niveau des côtes de Ria de Vigo (Vidal-Liñán et al., 2014) et la mer Tyrrhénienne du Nord 

(Regoli et Principato, 1995). 
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• Les MDA 

 Nos résultats sont en accord avec ceux de  Viarengo et al., (1991) et Pampanin et al., 

(2005) en Italie et Vlahogianni et al., (2007) dans le golfe de Saronique à Athènes, qui ont 

étudié les effets toxiques des métaux sur la peroxydation des lipidique chez Mytilus 

galloprovincialis. Ils ont démontré une induction des MDA suite à une exposition métallique. 

De plus, l'absence de différence significative entre nos quatre sites d'échantillonnage est en 

accord avec l’explication fournie par Viarengo et al., (1991), qui ont mesuré les MDA dans la 

glande digestive des moules d'Italie et ont montré que les niveaux de ce produit de peroxydation 

lipidique fluctuent significativement selon la période de l'année et qu'aucune différence 

significative n’a été observée dans l'activité de MDA pendant le printemps (et particulièrement 

au mois de Mars) coïncidant avec la période principale d’émission des gamètes. Ceci est en 

accord avec nos conclusions, notamment parce que notre échantillonnage a été effectué au cours 

du printemps pendant le mois de mars 2018. Ce constat est vraisemblablement lié au statut 

métabolique saisonnier des animaux, qui est conditionné par la gamétogenèse (Gabbott, 1975; 

Lowe et al., 1982) et la disponibilité alimentaire (Hawkins and Bayne, 1984). 

 

En conclusion, Patella caerulea peut être utilisée non seulement comme bioindicateur 

quantitatif de la contamination métallique mais également un bioindicateur d’effets 

(« sentinelle ») attestant des effets écotoxicologiques induit par les ETM notamment via le 

dérèglement de l’homéostasie rédox.
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Chapitre IV : Evaluation de la toxicité de l’aluminium et du plomb sur P. vulgata et L. 

littorea lors de contaminations expérimentales aiguës (96h) 

I. Introduction 

Les éléments traces métalliques font partie des composés chimiques les plus présents 

dans les environnements estuariens et marins. Issus des rejets de l’industrie chimique, des 

combustions partielles des carburants, et de l’extraction minière (Jones et al., 2005). Des 

concentrations élevées de métaux sont observées dans les sédiments, l'eau et les compartiments 

biotiques (Ansari et al., 2004; Trevizani et al., 2016; Rumisha et al., 2017b; Barchiesi et al., 

2020; Zaidi et al., 2022). Comme il a été évoqué dans l’introduction de ce travail de thèse, les 

métaux sont classés soit comme « métaux non essentiels » (tels que l’arsenic, le cadmium, le 

mercure et le plomb) ou « métaux essentiels » (tels que le cuivre, le fer ou le zinc). Certains 

métaux sont également placés dans une position incertaine de par l’absence de données 

suffisantes sur leur toxicité. Ceci est le cas pour l’aluminium qui ne semble assurer aucune 

fonction dans l’organisme tout en induisant pas une toxicité forte et rapide.  

Dans ce chapitre la toxicité de deux métaux a été comparée : l’aluminium (Al) et le 

plomb (Pb). 

La toxicité de l’aluminium (Al) au laboratoire, ainsi que dans l’environnement, a été 

étudiée sur des vertébrés d’eau douce mais ces effets sur les invertébrés marins sont peu 

abordés. Les travaux ont révélé des effets négatifs de ce métal sur la survie, le développement, 

la reproduction et le système nerveux des vertébrés. Il s’est révélé par exemple lié à l’induction 

d’un stress oxydatif, de génotoxicité et d’effets apoptotiques notamment chez des poissons 

(Botté et al., 2022b; Closset et al., 2021; Rosseland et al., 1990; Taghizadeh et al., 2013). Des 

études récentes ont montré que le stress oxydatif et l'apoptose sont des phénomènes 

physiologiques souvent liés et impliqués dans les physiopathologies induites par les 

xénobiotiques (Kannan et Jain, 2000). En milieu marin, des tests ont porté sur des cultures 

cellulaires de spongiaires (Akpiri et al., 2019), sur des échinodermes (Pagano et al., 1996), des 

cnidaires (Negri et al., 2011; Trenfield et al., 2017), des bivalves (Golding et al., 2015), des 

crustacés (van Dam et al., 2016) et une seule étude a porté sur la toxicité de ce  métal sur les 

gastéropodes utilisant l’espèce tropicale Nassarius dorsatus pour laquelle l’intoxication aigüe 

à l’Al a montré des effets sur le développement (Trenfield et al., 2016).  

Concernant le plomb (Pb), de façon surprenante, les tests de toxicité ont porté 

exclusivement sur des bivalves (Bat et al., 2001; Beiras and Albentosa, 2004; Wang et al., 2009;  

Nadella et al., 2013; Xie et al., 2017). On ne connait donc pas encore sa toxicité sur les 



Chapitre IV : Sensibilité comparée entre L. littorea et P. vulgata 

117 

 

gastéropodes marins tels que les patelles et les littorines (Noventa et al., 2011; Reguera et al., 

2018).  

Pour compléter ce manque d’information, nous nous donc sommes intéressés à évaluer 

la toxicité de l’Al et du Pb par des tests de toxicité aigüe sur nos deux modèles de gastéropodes 

d’Atlantique disponibles au laboratoire BIOSSE :  Littorina littorea et Patella vulgata ; en 

conditions contrôlées de laboratoire (éclairement, salinité et températures fixes) en définissant 

les courbes dose-réponse (et valeurs de toxicologie de référence (LOEC, LC10, LC30, LC50); 

et les activités des enzymes antioxydantes (CAT, GPx, SOD) ; ainsi que la peroxydation 

lipidique (MDA). De plus, afin de compléter notre approche, nous avions imaginé effectuer une 

estimation de l’expression de plusieurs gènes de réponse aux stress par qPCR. Nous nous 

sommes rendus compte, avec surprise, que pour nos deux modèles de gastéropodes, bien que 

reconnus comme bioindicateurs en écotoxicologie marine, aucune séquence de biomarqueurs 

n’était disponible. Disposant de transcriptomes, nous avons donc décidé de rechercher les 

séquences codantes complètes de divers biomarqueurs impliqués dans les réponses aux ERO 

(Espèces Réactives à l’Oxygène) communément produits lors de contaminations métalliques, 

soit les biomarqueurs antioxydants et ceux de la voie apoptotique intrinsèque. 

Pour rappel, les mécanismes antioxydants enzymatiques et apoptotiques des deux 

modèles de gastéropodes, indiquant les divers biomarqueurs recherchés sont présentés dans les 

figures ci-dessous (figures 51, 52).  

 

Figure 51: Mécanisme enzymatique antioxydant des mollusques. 
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Figure 52 : Mécanismes apoptotiques des mollusques 

 

I.1 Pourquoi l’aluminium ? 

I.1.1 Caractéristiques générales et origines naturelles de l’aluminium 

L’aluminium (Al), de numéro atomique 13 (masse atomique : 26,9815386 ± 8×10-7 u ; 

CAS : 7429-90-5), est le métal le plus abondant de l'écorce terrestre (Taylor, 1964). Il s’agit 

d’un métal de classe A, c’est à dire qui se lie préférentiellement avec l’oxygène (Maya et al., 

2016). Il est répandu dans l'environnement et est donc présent dans chaque cellule de chaque 

organisme (Exley et Mold, 2015). Paradoxalement, aucune fonction biologique établie pour l'Al 

n'a encore été trouvée. Il est naturellement présent dans l’environnement aquatique via 

l’altération des roches et minéraux permettant alors sa sédimentation et sa précipitation dans 

les rivières, les estuaires et les eaux côtières (Zhou et al., 2018) (figure 53). Certaines études 

ont montré que les évents hydrothermaux dans les dorsales médio-océaniques constituent une 

autre source potentiellement importante d’Al arrivant dans les niveaux supérieurs de l’océan 

via des processus d’upwelling (Elderfield et Schultz, 1996; Resing et al., 2015). Actuellement, 

les concentrations en Al varient de 0.6 à 131.96 μg/L dans les eaux côtières, tandis que les 

concentrations en haute mer varient de 0.09 à 2.03 μg/L (Botté et al., 2022a).   
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Figure 53: Schématisation des origines naturelles d'aluminium en milieu marin (Zhou et al., 2018) 

 

I.1.2 Domaines d’utilisation de l’aluminium 

L’aluminium est un métal utilisé par l’homme depuis très longtemps dans les domaines 

de l’automobile, la construction, l’industrie alimentaire et même dans les cosmétiques. Une 

autre source anthropogénique d’aluminium concerne l’usage d’anodes sacrificielles ou 

galvaniques afin de protéger de la corrosion les structures métalliques immergées (les coques 

de bateaux, balises, …) en remplacement des peintures antifouling (toxiques, à base de TBT). 

Ceci induit un rejet continu d’aluminium dans l’eau de mer ( Rosseland et al., 1990; Gabelle et 

al., 2012; Cerchier et al., 2018). De plus, le traitement des eaux usées nécessite l’utilisation des 

sels d’aluminium qui se retrouvent ensuite dans les eaux naturelles (Leleyter et al., 2018). La 

pollution industrielle ainsi que la corrosion des produits en aluminium amplifient l’émission de 

ce métal dans l’environnement sous forme de déchets solides et d’effluents d’eaux chargées en 

aluminium (Rosseland et al., 1990; Jones et al., 2005). 

I.1.3 Bioaccumulation de l’aluminium chez les gastéropodes marins 

Les études portant sur le dosage de l’aluminium chez les gastéropodes en milieu marin 

font cruellement défaut dans la littérature. En effet, seules deux études mentionnées dans le 

tableau 21 ont dosé intentionnellement ce métal chez quatre espèces de gastéropodes y compris 

la patelle P. caerulea, notre modèle de bioindicateur méditerranéen. Il a été montré que 

l’accumulation d’Al est hétérogène et varie selon la nature du tissu (branchies, glande digestive, 

foie ou pied). Duysak et Azdural, (2017) ont enregistré les plus fortes concentrations dans les 

branchies de P. caerulea alors que pour Trophon geversianus et Buccinanops globulosus le pied 
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était l’organe qui accumule le plus l’Al tandis que pour  Adelomelon ancilla la glande digestive 

est le tissu d’accumulation préférentielle de l’Al (Primost et al., 2017).  

Tableau 21: Concentrations d’aluminium enregistrées chez des espèces de gastéropodes 

Localité Espèce Concentration (µg/g PS) Référence 

Le golfe d'Alexandrette, 

Turquie 
P. caerulea 32,6 ± 6,1 – 123,1 ± 9,9 

(Duysak et Azdural, 

2017)  

Le golfe Nuevo, Argentine 

Adelomelon 

Ancilla 
13,04 – 23, 2 

(Primost et al., 2017) 
Buccinanops 

Globulosus 
13,31 – 103,32 

Trophon 

Geversianus 
15,55 – 71,89 

Les écart types n’ont pas été mentionnés par les auteurs Primost et al., (2017) 

 

I.1.4 Facteurs « affectants » la disponibilité de l’aluminium dans le milieu marin 

L’aluminium est devenu un « élément sous haute surveillance » pour les organismes 

aquatiques (Taghizadeh et al., 2013). Le contact entre l’eau (H2O) et l’Al favorise la création 

instantanée d’un précipité colloïdal Al (OH)3 (Hydroxyle d’aluminium), ce qui diminue la 

quantité de Al3+ disponible. La solubilité de ce métal dépend aussi des paramètres abiotiques 

environnementaux, tels que le pH. En effet, l’Al a une forte solubilité à pH acide (pH<6.0), où 

il sera alors principalement présent sous forme d’ions Al3+ libres toxiques (Campbel, 1995). 

Dans des conditions alcalines (pH > 8,0), les espèces prédominantes sont monomériques 

inorganiques telle que l’Al(OH)4. Ainsi, l'aluminium devient plus soluble et sa toxicité 

augmente à pH faible et élevé (Driscoll et Schecher, 1990; Botté et al., 2022a). Ainsi, dans la 

plage de pH de la plupart des eaux de surface naturelles, l’Al existe principalement sous sa 

forme insoluble Al(OH)3 ou « Gibbsite » (figure 54). Sa toxicité étant directement liée au pH, 

il est important de considérer que l’acidification actuelle des milieux aquatiques pourrait 

favoriser la disponibilité des ions Al3+ pour les organismes vivants et donc augmenter la toxicité 

de cet élément sur le vivant (Barabasz et al., 2002; Botté et al., 2022a). La température de l'eau 

est également un facteur important à considérer car elle peut affecter la solubilité, l’hydrolyse 

et la spéciation de l’Al. Plusieurs études telles que Lydersen et al., (1990) et Gensemer et Playle, 

(1999)  ont montré que les processus de polymérisation d'Al seraient plus importants à des 

températures élevées. Lydersen et al., (1990) par exemple ont indiqué qu’à 25 °C et pH= 5, 

30% de l’Al se transforment en AL3+ tandis qu’à 0 °C (pH=5) cette forme représente plus de 

85% de l’Al dissous. En outre, la concentration en carbone organique dissous est également un 

facteur important concernant la solubilité de l’Al (Santore et al., 2018). En effet, lorsque il est 
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lié à de la matière organique dissoute, sa toxicité diminue (Gensemer and Playle, 1999; Gabelle 

et al., 2012;  Santore et al., 2018). 

 

 

Figure 54: Modification de la solubilité et la disponibilité de l'Al en fonction du pH (Gensemer et 

Playle, 1999) 

 

I.1.5 Valeurs règlementaires pour l’aluminium en milieu marin 

Il n’existe pas encore de concentrations règlementaires pour l’aluminium. Cependant, 

Golding et al., (2015) ayant effectué des tests de toxicité chronique sur 11 espèces tropicales en 

Australie, recommandent une valeur seuil pour garantir la qualité de l'eau de mer n’excédant 

pas 24 µg/L afin d’assurer la protection de 95% des espèces marines. Quelques années plus 

tard, van Dam et al., (2018) ont essayé de faire une synthèse des concentrations disponibles au 

sein de 17 espèces tropicales et tempérées. Ces auteurs ont recommandé alors une valeur seuil 

de l’ordre de 56 µg/L pour assurer la protection de 95% des espèces marines. Toutefois, ces 

valeurs ont été établi en utilisant des espèces vivantes dans des zones exclusivement tropicales 

et/ou tempérées ce qui crée une incertitude quant à leur validité pour l’ensemble des organismes 

marins. De plus, il y a une différence énorme entre les deux valeurs proposées (Golding et al., 

(2015) : 24 µg/L ; van Dam et al., (2018) : 56 µg/L). Ceci est potentiellement lié aux espèces 

étudiées lors de ces deux études, avec comme facteur important également la température 

(Lydersen et al., 1990; Gensemer et Playle, 1999;). 
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I.2 Pourquoi le plomb ? 

I.2.1 Caractéristiques générales et origines naturelles du Plomb 

Le plomb (Pb), de numéro atomique 82 (masse atomique : 207,2 ± 0,1u ; CAS: 7439-

92-1), est un métal gris bleuâtre naturellement présent dans la croûte terrestre (Carocci et al., 

2016). Les premiers biochimistes ont remarqué que le plomb avait une forte affinité avec le 

soufre. Il fait partie des métaux non essentiels, c’est-à-dire qu’il n’a aucune fonction biologique 

connu pour les organismes vivants. De ce fait, il est connu par avoir des effets toxiques (Flora 

et al., 2006). Lors d’étude en chimie de l’environnement ; Il figure parmi les divers métaux 

détectés communément dans l’environnement aquatique, constituant un métal particulièrement 

suivi en raison de ses fortes accumulations et toxicité démontrées sur de multiples espèces 

(Botté et al., 2022b). Il est également reconnu pour être , au même titre que le mercure, l’ ETM 

le plus ubiquiste de tous les métaux et l’un des polluants les plus toxiques de tous les éléments 

métalliques contaminant l’écosystème (Ramade, 2007). Classé au 4éme rang après l’aluminium, 

le cuivre et le zinc en termes de métaux dont la consommation est la plus importante, le plomb 

est présent dans la liste des substances chimiques prioritaires des conventions et 

réglementations internationales (OSPAR, UE, USEPA, ...). Enfin, il présente une certaine 

toxicité pour l’homme, entraînant notamment des lésions neurologiques plus ou moins graves. 

Les concentrations de plomb estimées en milieu marin sont aux alentours de 2.10-3 et 0.2 μg/L 

(Lavilla et al., 2011). 

I.2.2 Domaines d’utilisation du plomb 

L’utilisation du plomb remonte à l'ère de l'Égypte ancienne (5000-3000 avant JC) 

(Nriagu, 1983). Cependant, son exploitation a considérablement augmenté depuis le 18ème 

siècle avec la mise en place de l'industrie métallurgique. Il est également utilisé pour la 

fabrication de tuyaux, de pigments et comme biocide dans les peintures antisalissures mais aussi 

pour la céramique et les matériaux de construction. Enfin, le plomb a également été utilisé 

comme additif dans les carburants, dans certaines batteries, des composants électriques et 

parfois des médicaments et des cosmétiques (Flora et al., 2006). La plus forte augmentation des 

rejets de plomb dans l'environnement a eu lieu entre 1950 et 2000, correspondant à l'utilisation 

du plomb tétraéthyle comme additif dans l'essence. Cette utilisation croissante du plomb génère 

une accumulation croissante de ce métal non biodégradable dans tous les compartiments et 

niveaux de l’écosystème ce qui en fait une préoccupation majeure pour la santé de l'organisme. 

Le plomb pénètre dans le milieu aquatique par les précipitations, les dépôts secs, le 

ruissellement des rejets municipaux et industriels (Carocci et al., 2016). 
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I.2.3 Bioaccumulation du plomb chez les gastéropodes 

Contrairement à ce qu’on a vu avec l’aluminium, les gastéropodes ont souvent été 

utilisés pour l’évaluation des concentrations métalliques y compris le Pb (tableau 22).  

Tableau 22: Concentrations de Plomb trouvées dans la littérature chez des gastéropodes, classées 

chronologiquement 

Espèce Pb Reference 
Patella caerulea 0.21 ± 0.11–1.29 ± 0.36 Présente étude 
Littorina littorea  10 

Bryan et al. 1983 Littorina obtusata  7,8 
Littorina saxatilis  13 
Patella caerulea 0.14 ± 0.05 – 1.52 ± 0.34 Campanella et al. (2001) 
Patella caerulea 0.06 – 2.18 

Cubadda et al. (2001) Monodonta mutabilis  0.12 – 0.15 
Monodonta turbinata 0.13 – 0.47 

Littorina saxatilis 2.3 –16.6 Daka et Hawkins (2004) 
Patella caerulea 0.18 ± 0.13 – 0.28 ± 0.15 Storelli et Marcotrigiano (2005) 
Patella piperata 0.629 ± 0.33 – 2.49 ± 3.10 Bergasa et al. (2007) 

Monodonta turbinata 0.39 – 1.06 Conti et al. 2007 
Patella caerulea 0.05 ± 0.0 – 0.70 ± 0.03 Yüzereroğlu et al. (2010) 

Buccinum undatum  0.040 – 0.132 
Noël et al. 2011 Littorina littorea  0.040 – 0.140 

Murex brandaris 0.040 – 0.157 
Nacella magellanica 0.13 ± 0.16 Conti et al. 2012 

Patella caerulea 3.51 ± 0.67 – 3.61 ± 0.8 Belkhodja et Romdhane (2013) 
Patella caerulea 0.722 ± 0.0757–1.848 ± 0.0711 Rabaoui et al. (2013) 
Patella caerulea 0.010 ± 0.003–0.191 ± 0.028 Aydın-Önen et al. (2017) 
Patella caerulea 0.479 ± 0.14 – 3.58 ± 0.94 Conti et al. (2017) 
Patella candei 0.114 ± 0.021– 0.277 ± 0.065 Lozano et al. (2021) 
Patella aspera 0.095 ± 0.02– 0.401 ± 0.073 Lozano et al. (2021) 

Certains auteurs n’ont pas mentionné les écart types dans leurs données 

 

I.2.4 Facteurs affectant la solubilité et la biodisponibilité du plomb 

Le plomb se trouve en milieu marin sous forme organique, inorganique et est 

principalement dans l'environnement sous forme de sels [PbCO3, Pb (NO3), PbSO4] ou 
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hydroxylé [Pb(OH)2 ou ionisés (Pb2+)]. La spéciation du plomb sous la forme Pb2+ est très 

importante pour déterminer sa biodisponibilité. La toxicité du Pb dépend du pH, de la dureté de 

l’eau, la concentration en matière organique dissoute et de la présence d’autres métaux dans la 

masse d’eau (Botté et al., 2022b). Le scénario de la diminution du pH océanique d’ici 2100 

pour atteindre 7,7 conduirait à l’augmentation de 10% du taux de formes libre de Pb ainsi que 

la complexification de ce métal au chlore entrainant une augmentation de 15% des formes 

PbCl+, PbCl2 et PbCl-
3 (Caldeira et Wickett, 2003; Millero et al., 2009). Les sédiments 

adsorbent la plus grande partie du Pb présent dans le milieu marin tandis que seule une partie 

mineure restera dissoute dans l’eau en raison de la complexation de la phase organique du Pb 

par les ligands. De plus, les composés organiques comme le plomb tétraéthyle (C8H20Pb, liquide 

huileux incolore) ou le plomb tétraméthyle (C4H12Pb) sont biodisponibles pour les organismes. 

Le Pb se complexe également avec la matière organique dissoute (MOD) influençant sa 

biodisponibilité ainsi que sa toxicité (Sánchez-Marín and Beiras, 2012). 

 

I.2.5 Valeurs réglementaires pour le plomb en milieu marin 

Afin de limiter les effets négatifs du plomb sur les organismes marins, des seuils 

maximaux de concentrations ont été définis dans plusieurs pays, comme l'Australie et la 

Nouvelle-Zélande. En Australie, la valeur recommandée pour assurer la protection de 95% des 

espèces marines est de 4,4 μg/L (https://www.waterquality.gov.au/anz-guidelines/ guideline-

values/default/water-quality-toxicants/search). Toutefois, ces valeurs ont été établi en utilisant 

des espèces marines vivant dans des zones exclusivement tropicales ce qui crée une incertitude 

quant à leur validité pour l’ensemble des organismes marins. Les niveaux potentiellement 

élevés de bioaccumulation de Pb dans les invertébrés marins présentent un risque 

écotoxicologique potentiel pour la consommation humaine (Sioen et al., 2008). En Europe, le 

maximum de concentrations de plomb autorisées dans les bivalves commercialisés, comme les 

moules ou les huîtres, est de 1,5 mg/kg de poids frais par le règlement (CE) n°1881/2006 (CE, 

2006; Cabral-Oliveira et al., 2015). En 2015, l'organisation mondiale de la santé (OMS) a a 

établi le niveau d'apport hebdomadaire tolérable pour le Pb à 25 μg/kg de poids corporel. En 

raison de la persistance et de la toxicité du plomb pour l'homme et l'environnement, des 

organisations internationales ont imposé des règles strictes au cours des 20 dernières années sur 

l'utilisation du plomb dans l'industrie, y compris dans l'essence, la peinture, soudage dans des 

boîtes de conserve ou les pesticides à base de arséniate de plomb (Pb3(AsO4)2) (Annibaldi et 

al., 2009). 

 

https://www.waterquality.gov.au/anz-guidelines/
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Les deux métaux étudiés dans le cadre de ce chapitre ont fait l’objet de deux synthèses 

bibliographiques (Reviews) présentées en Annexes : Botté Audrey, Zaidi Mariem, Guery Joelle, 

Fichet Denis, Leignel Vincent (2022). Aluminium in aquatic environments: abundance and 

ecotoxicological impacts (Aquatic Ecology, IF= 1.641). Botté Audrey, Seguin Clarisse, 

Nahrgang Jasmine, Zaidi Mariem, Guery Joelle, Leignel Vincent (2022). Lead in the marine 

environment: concentrations and effects on invertebrates (Ecotoxicology, IF = 2.823). 

La partie caractérisation de biomarqueurs a fait l’objet d’une communication affichée 

au sein du congrès SEFA Versailles (2021). 

II. Matériel et méthodes 

II.1 Phase d’acclimatation au laboratoire 

Les gastéropodes utilisés provenaient de la Normandie (Granville). Ils ont été récupérés 

à la main à marée basse. Les deux espèces ont été réparties dans des aquariums de 40 litres, 

d’eau de mer artificielle (33 g/L, Instant Ocean, 19-20 °C). Une phase d’acclimatation de 10 

jours a été effectuée. Il est important de noter que la toxicité des métaux reste influencée par les 

facteurs physico-chimiques (pH, salinité, température…) et les autres éléments présents dans 

l’environnement (Taghizadeh et al., 2013). De ce fait, lors des études de toxicité en laboratoire, 

pour établir les valeurs toxicologiques de référence telles que la LC10 (10% Lethal 

Concentration), LC30 et LC50, il est apparu important d’indiquer les valeurs des paramètres 

physico-chimiques : pH (7.9-8.2), salinité (33g/L) et température (18-21 °C). Ces paramètres 

ont été vérifiés toutes les 24h. Une photopériode automatique a été fixée dans la salle 

d’expérimentation de 15h Jour / 9h Nuit correspondant à peu près aux variations observées en 

milieu naturel en mai-juin (période d’échantillonnage des gastéropodes). Les aquariums étaient 

équipés d’une pompe munie d’éponges pour filtrer l’eau, d’un bulleur d’oxygénation et d’un 

mitigeur pour assurer un mélange continuel. Les animaux n’ont pas été nourris pendant 

l’acclimatation (ni pendant l’exposition de 96h) comme cela a été recommandé par d’autres 

auteurs appliquant des test de toxicité aigüe sur des gastéropodes marins (Taghizadeh et al., 

2013; Abdel Gawad, 2018). Le nombre maximal d’individus par aquarium de 40 litres ne 

dépassait pas 200 individus.  

  

II.2 Préparation des solutions Stocks 

Les solutions stocks ont été préparées dans de l’eau de mer artificielle (33 g/L, Instant 

Ocean, 19-20 °C). Les métaux testés ont été achetés chez Merck sous les appellations suivantes 

: nitrate d’aluminium [Al (NO3)3, CAS number : 7784-27-2] et nitrate de plomb [Pb (NO3)3, 
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CAS number : 7439-92-1] avec des niveaux de pureté de 95%. Les concentrations testées ont 

été par la suite diluées à partir des solutions stocks préalablement préparées. 

 

II.3 Tests de toxicité 

Les contaminations métalliques aigües ont été réalisées sur 96 heures en accord avec les 

recommandations de plusieurs publications (Bat et al., 2001; Abdel Gawad, 2018). Ceci nous a 

permis par la suite de comparer nos valeurs toxicologiques de référence avec celles trouvées 

dans la littérature. Les concentrations ont été définies en se basant sur une échelle 

logarithmique, puis dans un second temps, des concentrations intermédiaires ont été appliquées 

afin d’affiner nos courbes. Les différentes concentrations testées sont présentées dans le tableau 

ci-après : 

Tableau 23: Concentrations (g/L) logarithmiques (en gras) et intermédiaires appliquées lors des 

expositions aux deux métaux (Al et Pb) 

Aluminium Plomb 

L. littorea P. vulgata L. littorea P. vulgata 

0 0 0 0 0 0 0 0 

10-2 5*10-1 10-2 5*10-3 10-3 2,5*10-1 10-2 2,5*10-3 

10-1 7,5*10-1 10-1 5*10-2 10-1 5*10-1 10-1 5*10-3 

1 5 1 2*10-1 1 7,5*10-1 1 5*10-2 

2 
 

2 3 2 
 

2 
 

 

Pour chaque espèce, toute concentration métallique testée (traitement) a été évaluée sur 

trois répliquâtes de 10 individus chacun (soit 30 individus/concentration) afin d’espérer une 

bonne représentativité. Un triplicata de contrôle est aussi effectué à chaque expérience. Aucune 

pompe munie d’éponge n’a été introduite dans les aquariums afin d’éviter l’absorption de 

métaux par le système de filtration. Les individus ont été mesurés avant d’être placés dans les 

cristallisoirs afin de s’assurer de l’homogénéité des lots (standardisation) en faisant le calcul du 

volume des littorines et des patelles, ramené à celui d’un cône selon la formule suivante :  

 

Ensuite, la normalité des lots a été vérifiée par des test de shapiro-wilk et de Wilcoxon 

sur le logiciel R avant de les comparer statistiquement (en annexe, sont présentés les tableaux 

avec les tailles des individus par traitement).  

 



Chapitre IV : Sensibilité comparée entre L. littorea et P. vulgata 

127 

 

 

Figure 55: Cristallisoirs d'expérimentation (patelles) 

Toutes les 24 heures d’exposition, un dénombrement des individus morts était effectué 

et ils étaient éliminés des cristallisoirs (300 µL) afin d’éviter les soucis de putréfaction (Abdel 

Gawad, 2018). Les individus étaient soupçonnés morts quand ils ne présentaient aucune 

réaction spontanée lors de stimulations physiques (application d’une aiguille sur le pied du 

gastéropode). Ils étaient alors mis à côté dans des boites de pétri propres. Si au bout de quelques 

minutes les individus ne présentaient aucun signe de vie (mouvement des tentacules ou du pied), 

ils étaient considérés comme mort et étaient immédiatement écartés de l’expérience.  

 

II.4 Modélisation des courbes dose-réponse 

Les courbes dose-réponse pour chaque métal et pour chaque espèce ont été établies à 

l’aide du package DRC du logiciel R en utilisant le modèle de régression suivant la loi de 

Weibull sous R studio version 3.1.0 avec un intervalle de confiance à 95%. 

 

II.5 Recherche in silico de séquences de transcrits pour des biomarqueurs antioxydants 

et apoptotiques 

Les transcriptomes caractérisés par Werner et al., (2013) pour la patelle et par Canbäck 

et al., (2012) pour la littorine ont été récupérés. L’analyse bioinformatique a été effectuée, en 

partenariat avec le Dr Myriam Badawi (BIOSSE), en utilisant tBlastx (Pearson, 2014) dont les 

filtres fixés étaient homology 70%, e-value 10-10. Un assemblage des contigs identifiés a été 

réalisé, à l’aide de MAFFT version 7 (Katoh et Standley, 2013) puis une traduction in silico 

afin de vérifier par la suite l’information protéique avec BLASTp (Altschul et al., 1990; Cavé-

Radet, 2018).  
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III. Résultats 

III.1  Présentation des courbes Dose-réponse 

III.1.1 Aluminium 

Homogénéité des lots : Pour les deux modèles de bioindicateurs, aucune différence 

significative entre les groupes d’individus utilisés lors des diverses concentrations d’aluminium 

pour les deux espèces n’a été observée (les mensurations sont présentées en annexes). 

Aucune mortalité n’a été enregistrée dans les lots témoins (contrôle). Les concentrations 

létales (LC) provoquant 5, 10, 20, 30 jusqu’à 50% de mortalité avec leurs intervalles de 

confiance à 95% ainsi que l’efficacité de l’ajustement du modèle (p), pour chaque espèce, sont 

présentées dans les tableaux suivants.  

Tableau 24: Concentrations létales acquises suites aux expositions de P. vulgata à l’Al (96h) (Weibull) 

Patella vulgata (Al) (p = 0.007826 ** <0,01) 
 

Estimation (g/L) Erreur standard Intervalle de confiance 

LC5 0.0037967 0.0045306 -0.0056252 ; 0.0132185 

LC10 0.0103482 0.0089842 -0.0083354 ; 0.0290318 

LC20 0.0294331 0.0161952 -0.0042466 ; 0.0631129 

LC30 0.0565671 0.0218576 0.0111117 ; 0.1020225 

LC50 0.1427261 0.0453576 0.0483999 ; 0.2370524 

 

Tableau 25: Concentrations létales acquises suites aux expositions de L. littorea à l’Al (96h) (Weibull) 

Littorina littorea (Al) (p = 0.0002426 *** <0,001) 
 

Estimation (g/L) Erreur standard Intervalle de confiance 

LC5 0.246877 0.011074  0.222503 ; 0.271251 

LC10 
0.302578 

0.012057 0.276040 ; 0.329115 

LC20 
0.374067 

0.013206 0.345001 ; 0.403134 

LC30 
0.427090 

0.014070 0.396123 ; 0.458057 

LC50 0.515317 0.015679 0.480807 ; 0.549827 

 

L’efficacité d’ajustement des modèles à 96h était significative pour les deux espèces (p 

value significative) 

Nos expériences de contamination de patelles par de l’aluminium ont permis de montrer 

une LOEC à 5.10-3 g/L. En parallèle, les littorines ont montré une LOEC à 7.5 10-1 g/L.  
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D’après les différents seuils de toxicité que nous avons obtenus (tableau 24, 25), on remarque 

que les concentrations létales pour les patelles étaient plus rapidement atteintes que pour des 

littorines. Si on prend l’exemple de LC30 (concentration à laquelle 30% des individus testés 

sont morts), elle est de 0,056 ± 0,021 g/L pour les patelles et de 0,427 ± 0,014 pour les littorines. 

La figure suivante présente les courbes obtenues sous R grâce au modèle Weibull.  

  

 
Figure 56: Courbes Dose-réponse à l’aluminium avec les LC30 pour P. vulgata (en noir) et L. littorea 

(en rouge) 

 

III.1.2 Plomb 

Homogénéité des lots : Comme pour l’Al, l’homogénéité des lots d’individus a été testée 

et aucune différence significative entre les groupes d’individus utilisés lors des diverses 

concentrations de Pb n’a été observée. Aucune mortalité n’a été enregistrée dans les lots 

témoins (contrôle). Les concentrations létales provoquant 5, 10, 20, 30 jusqu’à 50% de mortalité 

avec leurs intervalles de confiance à 95% ainsi que l’efficacité de l’ajustement du modèle (p), 

pour chaque espèce, sont présentées dans les tableaux suivants.  
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Tableau 26: Concentrations létales acquises suites aux expositions de P. vulgata au Pb (96h) (Weibull) 

Patella vulgata (Pb) (p = 0.0007127 *** <0,001)  
Estimation (g/L) Erreur standard Intervalle de confiance 

EC5 0.00073615 0.00090691 -0.00115564 ; 0.00262793 

EC10 0.00220650 0.00212488 -0.00222593 ; 0.00663892 

EC20 0.00692959 0.00476454 -0.00300906 ; 0.01686824 

EC30 0.01416870 0.00738887 -0.00124422 ; 0.02958162 

EC50 0.03902747 0.01217179 0.01363755 ; 0.06441739 

 

Tableau 27: Concentrations létales acquises suites aux expositions de L. littorea au Pb (96h) (Weibull) 

Littorina littorea (Pb) (p = 7*10
-6 

*** <0,001)  
Estimation (g/L) Erreur standard Intervalle de confiance 

EC5 0.210311 0.031850 0.144075 ; 0.276547  
EC10 0.268206 0.030535 0.204704 ; 0.331707 

EC20 0.345592 0.027111 0.289211 ; 0.401973 

EC30 0.404923 0.024830 0.353285 ; 0.456560 

EC50 0.506815 0.026910 0.450852 ; 0.562777 

 

Nos expériences d’exposition au plomb pendant 96h ont permis de montrer une LOEC 

de 5.10-3 g/L pour les patelles tandis que celle pour les littorines était de 5.10-1 g/L. On 

remarque ainsi que pour le plomb, les patelles semblent être plus sensibles que les littorines 

avec une LC30 de 0,014 ± 0,007 g/L contre 0,404 ± 0,024 g/L. Les figures obtenues en mettant 

en jeu toutes nos données de mortalités pendant 96h d’exposition au Pb sont présentées dans la 

figure ci-après. 
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Figure 57 : Courbes Dose-réponse au plomb avec les LC30 pour P. vulgata (en noir) et L. littorea (en 

rouge) 

 

III.2 Réponses biochimiques de biomarqueurs : 

Une approche biomarqueur a été initiée sur L. littorea pour déterminer les niveaux 

d’activité enzymatique de biomarqueurs de stress oxydant (CAT, GPx, SOD et MDA) en 

réponse à des contaminations aigües (96h) à la LC30 de chaque métal étudié (Al, Pb). Un 

contrôle (sans traitement) a été également effectué pour qu’on puisse comparer les résultats. 

Les données obtenues suite aux dosages enzymatiques ont été analysées en utilisant le 

logiciel XLSTAT 2022 pour tester l’homogénéité (Test Leven, p= 0,336 > 0,005) et la normalité 

(test Kolmogorov-Smirnov (Ks), p < 0,05) de la variance. Un test non paramétrique de Kruskal-

Wallis suivi par le test post hoc de Dunn ont donc été appliqué pour comparer les résultats. Le 

programme R studio a été utilisé pour la visualisation des résultats sous forme d’une 

présentation boxplot. Les résultats obtenus sont présentés dans la figure ci-après : 
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Figure 58: Réponses biochimiques des biomarqueurs de stress oxydant suite à une exposition aigüe à 

LC30 (Al et Pb) chez L. littorea (n=8) 

On remarque que : 

Pour la CAT : Il existe une différence significative au niveau de la réponse CAT des 

littorines exposées à l’Al (p = 0,020) et au Pb (p = 0,0002) par rapport au contrôle.  

Pour la GPx : Les traitements métalliques n’ont pas induit une réponse enzymatique par 

rapport aux témoins vu que cette dernière était presque égale à zéro chez tous les individus. 

Pour la SOD : On remarque une expression de la SOD chez les individus exposés à l’Al 

et au Pb sans toutefois aucune différence significative avec les témoins, due à la forte variabilité 

de réponses des différents individus.  

Pour les MDA : L’exposition à la LC30 d’aluminium a induit une peroxydation 

lipidique (traduite pas des taux de MDA) significativement différente par rapport au contrôle et 

au test Pb. 

Les réponses antioxydantes pour la patelle sont malheureusement encore en cours 

d’acquisition. Nous espérons pouvoir exposer les résultats lors de la soutenance de ce travail de 

thèse.  
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III.3 Caractérisation in silico de séquences de biomarqueurs  

III.3.1 Les séquences de biomarqueurs antioxydants 

Nous avons pu caractérisés l’ensemble des biomarqueurs du systèmes enzymatiques 

antioxydants chez nos deux modèles à partir de l’analyse des transcriptomes. Les séquences 

d’ADNc complètes de biomarqueurs antioxydants caractérisés chez L. littorea et P. vulgata 

sont présentées sous forme de protéines dans les figures suivantes : 

 

Figure 59: Séquences protéiques de biomarqueurs du stress oxydant (L. littorea) 

 

Figure 60: Séquences protéiques de biomarqueurs antioxydants (P. vulgata) 
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III.3.2 Les séquences de biomarqueurs apoptotiques intrinsèques 

Les séquences protéiques complètes des principaux biomarqueurs apoptotiques 

intrinsèques réagissant au stress oxydant, ont été caractérisés chez L. littorea et P. vulgata. Elles 

sont présentées dans les figures suivantes. 

 

Figure 61: Séquences protéiques des biomarqueurs apoptotiques intrinsèques (L. littorea) 

 

 

Figure 62: Séquences protéiques des biomarqueurs apoptotiques intrinsèques (P. vulgata) 
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L’obtention de ces différentes séquences codantes pour les deux modèles appréhendés 

nous permettre maintenant d’entrevoir une approche d’expression génique par qPCR comme 

perspective de ce travail de thèse.  

 

IV. Discussion 

IV.1 Etude de la toxicité aigüe comparative entre l’aluminium et le plomb 

Une combinaison des courbes dose-réponse (figure 63) ainsi qu’un tableau récapitulatif 

des valeurs toxicologiques de références obtenues (tableau 28), ont été réalisés ci-dessous afin 

de mieux visualiser les sensibilités des deux modèles au métaux utilisés (aluminium et plomb)  

 

Figure 63: Modélisation combinée des courbes dose/réponse pour l’aluminium (ligne discontinue) et le 

plomb (ligne continue) pour P. vulgata (en noir) et L. littorea (en rouge) 

Tableau 28: Tableau récapitulatif des valeurs toxicologiques de référence 

Espèce LOEC LC10 (g/L) LC30 (g/L) LC50 (g/L) Métal 

L. littorea 
7,5.10-1 0.303 ± 0,012 0,427 ± 0,014 0,513 ± 0,016 Aluminium 

5.10-1 0,268 ± 0,0305 0,405 ± 0,0248 0,507 ± 0,0270 Plomb 

P. vulgata 
5.10-3 0,0103 ± 0,009 0,065 ± 0,022 0,143 ± 0,045 Aluminium 

5.10-3 0, 0022± 0,0002 0,0141± 0,007 0,0390 ± 0,012 Plomb 

 

L’établissement des courbes dose-réponse lors d’intoxications aiguës (96h), en 

conditions contrôlées, ont montré que, pour les deux espèces étudiées, les valeurs 

toxicologiques de référence (LOEC, LC10, LC30 et LC50) (tableau 28) pour le plomb étaient 

largement inférieures à celles enregistrées pour l’aluminium. Shuhaimi-Othman et al., (2012) 

ont fait la même constatation suite à des contaminations aigües de l’espèce de gastéropode d’eau 

douce Melanoides tuberculata, à l’aluminium, le cadmium et le cuivre avec une LC50 de 

l’aluminium largement supérieure à celles des deux autres métaux. La moindre toxicité de 
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l’aluminium pourrait être liée à la faible disponibilité des ions Al3+, cité précédemment comme 

la forme toxique du métal. En effet, comme il a été évoqué au début de ce chapitre, l’ion Al3+ 

interagit rapidement avec l’eau pour former un précipité colloïdal Al(OH)3 (gibbsite), diminuant 

ainsi la quantité réellement disponible pour les gastéropodes étudiés. Ceci a également été 

signalé par Quiroz-Vázquez et al. (2010) en étudiant la biodisponibilité et la toxicité de 

l’aluminium sur Chlamydomonas gigantea et Daphnia pulex. De même, Elangovan et al., 

(1997) ont montré que l’insolubilité de l’Al dans l’eau à pH neutre est effectivement très forte 

et conditionnant sa biodisponibilité pour Lymnea stangalis (gastéropode dulcicole, 

Lymnaeidae). Desouky, (2012) ont aussi observé qu’au bout de 24h, uniquement 15.4 à 26.2% 

de la dose administrée dans l’aquarium restait disponible dans la colonne d’eau, contre 81.1 à 

82.7% pour le cadmium. Truscott et al. (1995) ont montré que ce métal induit une hyperactivité 

chez le gastropode Lymnaea stagnalis qui s’est rétablit au bout d’un an pour redevenir à des 

niveaux physiologiques normaux comparés au contrôle. En parallèle, (Campbel, 1995) ont 

révélé que l’aluminium perturbe le fonctionnement neuronal de ce même gastéropode. 

L’aluminium a aussi montré des effets sur le système respiratoire des gastéropodes mais aussi 

des poissons en s’accumulant sur leur épithélium branchial (Peuranen et al., 1993), pouvant 

ainsi inhiber l’activité des protéines transmembranaires de l’osmorégulation (Rosseland et al., 

1990). D’autres études ont montré que les gastéropodes peuvent diminuer les effets de 

l’aluminium en le séquestrant sous forme de granules et en induisant la production de 

métallothionéines (Brooks et White, 1995). 

 

IV.2 Etude de la toxicité aigüe comparative entre les deux modèles 

En comparant entre les deux modèles, on remarque que les valeurs toxicologiques de 

référence (LOEC, LC10, LC30 et LC50) des patelles sont inférieures à celles enregistrées pour 

les littorines que cela soit pour l’aluminium ou pour le plomb (tableau 28). Plusieurs hypothèses 

peuvent être avancées pour expliquer ces différences. Tout d’abord, il est possible que les 

littorines aient un mécanisme d’efflux ou de détoxication plus efficace que les patelles. De plus, 

Il a aussi été démontré que L. littorea possède une capacité de minéralisation (séquestration) 

intracellulaire des métaux sous forme de granules  (Mason et Nott, 1981). Chez le gastéropode 

d’eau douce, Lymnea stagnalis, une corrélation positive entre le nombre de granules formés et 

le taux d’accumulation métallique a été par exemple démontrée (Gibson, 1970; Checa et 

Jiménez-Jiménez, 1998; Yap et Cheng, 2009). Une autre hypothèse sur la présence de 

l’opercule seulement chez les littorines. L’opercule est une membrane calcaire obturant 

l’ouverture de la coquille et qui a pour rôles majeurs la protection de l’animal contre la 



Chapitre IV : Sensibilité comparée entre L. littorea et P. vulgata 

137 

 

dessication à marée basse et contre la prédation. Tandis que la patelle, dépourvue d’opercule, 

limite la déperdition de son eau corporelle et se protège de la prédation en se fixant 

hermétiquement, grâce à son pied qui agit comme une ventouse, aux rochers. Nous supposons 

que l’opercule aurait aussi un rôle de protection physique contre les polluants. Pour répondre à 

notre hypothèse, nous avons analysé des données de dosage métallique mises à notre disposition 

par des collègues du laboratoire LIENSs (La rochelle) dans les tissus mous de P. vulgata et de 

différentes espèces de littorines collectés sur le littoral française (région Nouvelle Aquitaine). 

Les résultats sont présentés dans les figures 64 et 65. Nous remarquons que les patelles sont 

significativement les plus chargées en métaux. Notre hypothèse a été également soutenue par 

les résultats de Yap and Cheng, (2009) sur le gastéropode Nerita lineata lesquels ont montré 

que l’opercule était le 2éme organe à accumuler le plus de métaux après la coquille. Ces auteurs 

ont lié le fait qu’il y ait une corrélation entre les concentrations métalliques dans la coquille et 

dans l’opercule. Ils ont même proposé l’opercule comme organe complémentaire aux tissus 

mous pour le dosage des métaux.  

 

 

 
Figure 64: Comparaison entre la concentration en Cd chez L. littorea et P. vulgata prélevées sur le 

même site à deux années différentes 
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Figure 65 : comparaison entre les concentrations métalliques (µg/g PS) chez P. vulgata et différentes espèces de littorines
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IV.3 Dosage des biomarqueurs enzymatiques 

Nos résultats des dosages des réponses enzymatiques antioxydantes chez les différents 

groupes d’individus (contrôle, exposés à LC30 aluminium ou LC30 plomb) après 96h de la 

manip de toxicité, ont montré que la CAT était significativement différente chez les individus 

traités comparés aux témoins. Ceci est en accord avec les observations faites par (Belhaouari et 

al., 2014) qui ont observé une augmentation significative de l’activité de la CAT du gastéropode 

Osilinus turbinatus exposé pendant 96 heures à des doses inférieures à celles de la LC50. 

Prakash et Rao, (1995) ont également signalé une augmentation de la CAT suite à l’exposition 

du bivalve Perna viridis à l’aluminium, au plomb et au cadmium. 

Les résultats des dosages de l’activité de la SOD ne révèlent pas de différence 

significative entre les trois groupes d’individus. Cela est opposé aux observations réalisées par 

Prakash et Rao, (1995) qui ont montré une augmentation de l’activité de la SOD chez Perna 

viridis exposé à un 1/10ème de sa LC50 en aluminium ainsi qu’en cadmium. Ils ont plus 

précisément montré une augmentation de l’activité de la SOD après un jour d’exposition, puis 

une diminution de cette activité après 7 jours.  

Concernant la réponse de la GPx, elle n’était pas observée ni chez les lots d’individus 

traités ni chez les contrôles. Ces résultats sont en opposition avec les données de la littérature 

puisque Radwan et al., (2009) ont indiqué une augmentation de l’activité de la GPx chez le 

gastéropode Theba pisana exposé à 40% et 80% de sa LC50 en cuivre.  

Cependant, on a enregistré une réponse en MDA significativement différente chez les 

individus exposés à l’aluminium comparés aux contrôles et ceux exposés au plomb.  

L’absence de différences significatives parfois au niveau des réponses des enzymes 

antioxydantes pourrait être expliqué par le caractère biphasique de la réponse de ces enzymes, 

tel que l’ont illustré  Li et al., (2009). En effet, ces auteurs ont effectué des expositions du 

gastéropode marin Onchidium struma à plusieurs concentrations de cuivre inférieures à la LC50 

pendant une semaine. Ils ont par la suite noté une diminution de l’activité de la SOD et de la 

CAT avec l’augmentation de la concentration d’exposition au métal. Radwan et al., (2009), ont 

également observé ce phénomène suite à l’exposition du gastéropode Theba pisana à des 

concentrations de plomb correspondantes à 40% et 80% de sa LC50 à 48h. Suite aux 

expériences de contamination, une réponse biphasique concernant la GPx a été observée avec 

une différence significative au niveau de la réponse des organismes exposés à 40% de la LC50. 

Les auteurs ont reproduit la même expérience avec le cuivre et ils ont observé le même 

phénomène. Ainsi, la réponse biphasique des enzymes serait modulée par la dose d’exposition 
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et elle peut être considérée comme une adaptation à l’augmentation de l’activité de détoxication 

(Radwan et al., 2009). 

 

 

Cette réponse biphasique et la plasticité de variation des niveaux des réponses 

antioxydantes en fonction de l’évolution du stress appliqué a été schématisée par Dagnino et 

al., (2007)  par la figure ci-dessous. Ainsi l’absence de différence significative au niveau de la 

CAT pourrait refléter une phase d’adaptation au stress ou encore d’activation des enzymes 

comme le montre la figure. 

 

 

Figure 66: Profil des réponses antioxydantes en fonction d'un gradient croissant de stress (d'après 

Dagnino et al., (2007)) 

 

V. Perspectives 

Les expériences de contaminations expérimentales menées sur les gastéropodes de type 

Patella vulgata et Littorina littorea à l’aluminium ou au plomb, nous ont permis de mettre en 

évidence à la fois la sensibilité différentielle des deux espèces et les niveaux de réponses 

biochimiques de réponses au stress oxydant induit par les métaux. Ces travaux complétés par 

une caractérisation des séquences d’ADNc de multiple biomarqueurs antioxydants (CAT, GPx, 

GSH, SOD) et apoptotiques (BAG, BAX, BCL2, caspase, cytochrome C, P53) nous permettent 

d’ors et déjà d’entrevoir 1/ une estimation de l’expression génique lors de contamination aigüe 
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(96h, LC30) aux deux métaux afin de comparer les niveaux de réponses précoces nucléiques et 

protéiques pour les deux espèces ; 2/ d’évaluer les niveaux d’activation du mécanisme 

apoptotique intrinsèque chez nos deux espèces ce qui constituera une approche très innovante 

puisque ce mécanisme n’a pas encore été abordé sur nos modèles. Effectuer une comparaison 

entre les niveaux nucléiques et protéiques semble effectivement être intéressant car comme le 

montre Al Kaddissi et al., (2014), chez l’écrevisse, lors d’intoxication aigues (96h), les 

biomarqueurs géniques sont plus sensibles que les biomarqueurs enzymatiques. D’autres 

auteurs ont montré quant à eux que les mécanismes antioxydant et anti apoptotique sont 

interreliés lors des réponses aux stress (Kannan et Jain, 2000).  

Il serait également intéressant de tester des doses d’exposition inférieures à la LC30 

(LC10 ou LC20) afin de pouvoir mettre en évidence la réponse biphasique des réponses 

enzymatiques et de se rapprocher de concentrations métalliques mesurées dans 

l’environnement. Il serait également intéressant d’effectuer des intoxications chronique (7 

jours, 15 jours, 30 jours) pour refléter le côté cumulatif (bioaccumulation) s’exprimant dans le 

milieu. 

 Enfin une analyse de génotoxicité par le test « comète » permettra d’évaluer l’attente de 

l’intégrité du support génétique lors de contaminations. Une estimation du taux de méthylation 

pourrait également représenter une approche très innovante pour percevoir les changements 

épigénétiques rapides suite à des contaminations métalliques.  
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Discussion générale 

Facteurs affectant la diversité génétique 

 

Les gastéropodes marins du genre Patella sont connus pour leur grande plasticité 

phénotypique en lien avec leur capacité à s’adapter aux fluctuations des conditions 

environnementales (vitesse du vent, force des vagues, pH, dessication…). Cette variabilité 

morphologique rend parfois difficile l’identification des espèces (Fischer-Piette et Gaillard, 

1959). Les deux espèces de patelles étudiées au cours de ce travail de doctorat, Patella caerulea 

(patelle méditerranéenne) et Patella vulgata (patelle d’Atlantique), ne font pas exception à cette 

ambigüité taxonomique ; notamment par la définition de multiples variétés n’ayant aucune 

validité taxonomique (Christiaens, 1973). Il semble qu’il en soit de même pour la littorine, 

Littorina littorea, dont la couleur et la forme de la coquille sont influencées par les éléments 

prélevés dans le milieu (Eschweiler et al., 2009). De ce fait, il nous a été nécessaire au cours de 

cette thèse de vérifier l’identité de chaque individu utilisé afin de s’assurer que nous 

n’analysions pas différentes espèces par erreur. De plus, nous avons pu caractériser par 

l’analyse génétique les réseaux d’interconnexions afin de comprendre les flux de gènes entre 

les populations de nos trois espèces, et de s’assurer de l’homogénéité génétique de nos modèles 

le long de leurs aires de répartition afin de pouvoir extrapoler nos résultats expérimentaux à 

l’ensemble des individus des diverses espèces.  

Nos résultats d’analyse de diversité génétique ont tout d’abord permis de constater pour 

les trois espèces un fort brassage génétique entre les populations de chaque modèle ; que cela 

soit pour l’espèce méditerranéenne (P. caerulea) ou bien pour les espèces atlantiques (P. 

vulgata et L. littorea). De plus, le test de neutralité de Fu et Li (1993) a montré que les individus 

de P. vulgata et L. littorina sont issus d’une récente expansion géographique qui aurait eu lieu 

après un effet de goulot d’étranglement survenu pendant la dernière glaciation. Des populations 

nordiques (Nord de l’Irlande, Norvège…) auraient ainsi été isolées pendant toute la période 

glaciaire et aurait subi une forte pression de sélection, pendant que d’autres populations 

localisées plus au Sud (France, Espagne…) seraient restées dans des zones de refuge plus 

clémentes permettant un maintien du polymorphisme génétique (Jenkins et al. 2018). Certains 

travaux ont montré qu’effectivement les changements climatiques influent sur la structuration 

et la biogéographie des populations d’invertébrés intertidaux avec une extension de l’aire de 

répartition lors de l’élévation de la température de l’eau de surface (Mieszkowska et al., 2005; 

Lima et al., 2006). Dans leur méta-analyse portant sur ce sujet, Helmuth et al. (2006) ont montré 
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que les bords polaires de l'aire de répartition des espèces intertidales se sont déplacés en 

moyenne de 50 km par décennie. Ces évènements expliqueraient ainsi la répartition clinale 

Nord-Sud observée pour les deux espèces de l’Atlantique avec une moindre variabilité des 

populations nordiques (figure 27 et 34, tableaux 8 et 11). Le flux de gènes entre les populations 

de proche en proche pourrait être aussi expliqué par l’action des courants qui véhiculeraient les 

stades larvaires planctoniques des gastéropodes le long des côtes Atlantique.  

En ce qui concerne P. caerulea, la morphologie et l’hydrodynamisme du bassin 

méditerranéen seraient aussi responsable du fort brassage génétique entre populations (figure 

67).  

 

Figure 67: Carte simplifiée des courants au sein du bassin méditerranéen 

Il peut exister également d’autres mécanismes qui pourraient affecter la dispersion des 

larves. Récemment, le rafting a été supposé possible pour les gastéropodes  (Thiel et Gutow, 

2005). Il a été démontré que des gastéropodes peuvent trouver refuge sur une grande variété 

d'objets flottants (bois, pierre ponce volcanique, macro algues) (Highsmith, 1985; Barnes et 

Fraser, 2003; Johannesson, 2003). Des phénomènes de rafting transatlantiques ont ainsi été mis 

en évidence pour certains gastéropodes (des familles Trochidae et Calyptraeidae) (Collin, 2003; 

Donald et al., 2005). Certains travaux ont suggéré également une dispersion de type zoochorie 

utilisant les oiseaux comme vecteur de déplacement (Figuerola et Green, 2002; Green et al., 

2008). Enfin, le comportement des larves lors de la sédentarisation, pour accepter ou rejeter un 

substrat, ainsi que la disponibilité des habitats favorables influencent en partie la dispersion en 

déterminant les conditions du passage de la vie planctonique à la vie benthique (Bouzaza, 2018). 

En l'absence de signaux propices à la sédentarisation, les larves compétentes de certaines 

espèces seront ainsi capables de prolonger leur durée de vie planctonique et d'accroitre leur 
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potentiel de dispersion (Pechenik, 1999). Selon une relation simple (figure 68) : plus la phase 

larvaire dure longtemps et plus la connectivité entre populations distantes est supposée 

importante. Ceci implique ainsi que l’homogénéisation entre populations est supposée être en 

relation avec la durée de cette phase larvaire (Siegel et al., 2003). 

 

 

Figure 68: Relation entre la durée de phase larvaire et la dispersion moyenne estimée sur la base des 

distances génétiques, pour 32 espèces marines dont 12 Gastéropodes (d’après Siegel et al., (2003)). 

 

Evaluation de l’impact des métaux en milieu marin par le biais de l’étude de Patella 

caerulea, modèle bioindicateur : de la biodisponibilité environnementale à la 

biodisponibilité écotoxicologique 

 

Les patelles représentent les herbivores brouteurs les plus abondants des côtes rocheuses 

tempérées (Reguera et al., 2018; Palladino et al., 2021). Elles sont en contact direct avec les 

polluants présents dans la colonne d’eau (à marée haute) et sur les sédiments rocheux ou intégré 

dans la biomasse algales (à marée basse). Elles accumulent donc continuellement des polluants, 

dont des métaux trace, à travers les trois voies : cutanée, respiratoire et ingestion ( Hung et al., 

2001; Belkhodja et al., 2012; Zaidi et al., 2022). Des études en Méditerranée ont porté sur 

l’usage de cette espèce comme « sentinelle » ou bioindicatrice des effets des PCB (Yawetz et 

al., 1992) , des HAP (Bonacci et al., 2007) et des xénoœstrogènes (De Lisa et al., 2013). 
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 Les deux seules études qui ont porté sur l’usage de Patella caerulea en Tunisie sont 

celles de Belkhodja et al. (2012) et Rabaoui et al. (2013) où l’espèce était utilisée comme 

bioindicateur quantitatif de l’accumulation des ETM. 

Toutefois, aucune évaluation des réponses biochimiques antioxydantes de défense aux 

stress métallique sur P. caerulea n’avait été réalisée avant notre étude pourtant les métaux 

constituent les polluants les plus ubiquitaires en Méditerranée. Nous avons donc estimé la 

biodisponibilité environnementale des métaux et l'induction d'effets toxicologiques exprimés 

par l’activité enzymatique des biomarqueurs antioxydants (CAT, SOD, GPx) et par la 

peroxydation lipidique (évaluée par le taux de MDA). Quatre sites ont été prospectés : Sidi 

Raies au Cap Bon (CB), Chebba (C), Gabés (G) et les îles Kerkennah (K). Les résultats de 

dosage chimiques ont montré des fluctuations inter-stationnelles des concentrations en ETM 

dans l’eau et dans les tissus des patelles, confirmant ainsi que les niveaux de contamination par 

les ETM dans les animaux reflètent ceux enregistrés dans l’eau (Rumisha et al., 2017b) et 

confirmant donc le rôle de P. caerulea comme étant bioindicateur d’accumulation des ETM. 

Les concentrations fortes des ETM (Cd, Cu, Fe, Ni, Pb, Zn) chez les patelles ont été 

enregistrées au niveau du site G. De plus, le cadmium n’a pu être détecté que sur ce site 

(concentration du Cd dans l’eau : 0,23 µg/L). Cette valeur est du même ordre avec celle trouvée 

par Ben Salem et Ayadi, (2016) dans le golfe de Gabès (0,21 μg/L). Plusieurs auteurs ont montré 

l’existence d’une forte corrélation entre l’état de contamination des eaux et les teneurs en 

métaux trace enregistrées chez des organismes marins au golfe de Gabès (Bejaoui et al., 2004; 

Ghannem et al., 2014; Drira, 2018). Cette forte pollution métallique à Gabès peut s'expliquer 

par : 1/ les propriétés hydrographiques du golfe responsables du transport des polluants 

(Rabaoui et al., 2013) et 2/ les spécificités des rejets domestiques et industriels dans cette zone. 

En effet, cette région est exploitée industriellement (ex : industrie de l'acide phosphorique). Les 

rejets de ce secteur d’activités sont de 10 à 12 mille tonnes de phosphogypse rejetés dans la mer 

par jour contenant des métaux, principalement du Cd, Cu, Cr, Pb et Zn (Bejaoui et al., 2004; 

Drira, 2018). La zone est également fréquentée par les touristes, ce qui signifie que tous les 

déchets domestiques des zones urbaines, y compris les stations touristiques, sont acheminés 

directement dans la mer. Les déchets domestiques seraient également une autre source de 

pollution par les métaux trace (Wei and Yang, 2010). A la lumière de nos résultats, nous avons 

pu mettre en évidence l’existence d’un gradient de pollution croissant le long des côtes 

tunisiennes allant du Nord (CB) vers le Sud (golfe de Gabès).  
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Notre évaluation des effets de cette pollution identifiée le long des côtes tunisiennes, a montré 

que les patelles répondaient par une augmentation de l’activité de certains biomarqueurs. Les 

niveaux d’activité de GPx et SOD par exemple étaient plus élevés dans les sites les plus pollués 

(G, K), en comparaison avec les sites CB et C (figure 50). Ceci confirme tout d’abord que 

l’augmentation de la réponse enzymatique de la GPx et SOD est bien liée à la présence des 

ETM  (Regoli and Principato, 1995; Farombi et al., 2007; Batista et al., 2014; Fernández et al., 

2010a; Lushchak, 2011; Vidal-Liñán et al., 2014) et d’autre part que les sites actifs de certains 

isoenzymes nécessitent la présence de métaux catalytiques (Cu, Fe, Mn, Ni, Zn) pour leur 

activation (Zelko et al., 2002).  

En ce qui concerne la CAT, cette enzyme a été faiblement exprimée dans toutes les 

patelles (tous sites confondus) et sans aucune différence significative. Ceci pourrait être 

expliqué par la fluctuation de vitesse de réponse des différents biomarqueurs enzymatiques ; 

certains voyant leurs niveaux de réponses augmentés pendant que d’autres restent inchangés 

voire diminuent (Espinosa and Rivera-Ingraham, 2016). Certains auteurs ont ainsi démontré la 

présence de certains mécanismes compensatoires intervenant dans la réponse de CAT ainsi que 

des interactions complexes entre les pro-oxydants et leurs cibles cellulaires pouvant confondre 

l'évaluation du stress antioxydant (Cajaraville et al., 1997; Regoli et al., 2002b; Lionetto et al., 

2003). 

Pour les MDA, nous avons observé une induction de la peroxydation lipidique chez tous 

les individus tous sites confondus ce qui signifie qu’ils sont exposés à une pollution métallique 

induisant la peroxydation de leur lipide cellulaires. D’autres travaux ont lié la variation de la 

sensibilité à la peroxydation lipidique au statut métabolique saisonnier des animaux, lequel 

serait lié à la gamétogenèse (Gabbott, 1975; Lowe et al., 1982) et à la disponibilité alimentaire 

(Hawkins et Bayne, 1984). 

Pour mieux visualiser les interrelations entre les différents paramètres étudiés et pour 

évaluer les hypothèses émises, une analyse en composantes principales a été effectuée pour les 

quatre sites d’étude. Les descripteurs qui forment notre matrice ACP (figure 69) sont les 

paramètres physico-chimiques (température, pH, salinité), les concentrations en métaux (Cd, 

Cu, Fe, Ni, Pb, Zn) dans l’eau (E) et dans le tissu des patelles (I), les réponses du stress oxydant 

(SOD, CAT, GPX, MDA) ; et les facteurs de bioaccumulation (BAF). Le résultat de 

l'application du test du bâton brisé à nos données est présenté dans le tableau suivant : 
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Tableau 29: Analyse des composantes bio- physico-chimiques des quatre zones étudiées 

Vecteurs 

propres 

Valeurs 

propres 

Pourcentage de 

variance 

Pourcentage 

cumulé 

Pourcentage prévu par 

le modèle du "bâton 

brisé" 

F1 13,63 61,95 61,95 17,99 

F2 7,28 33,08 95,03 12,99 

Une composante sera significative si elle explique davantage de variance que ne le prévoit le modèle aléatoire du "bâton brisé"  

 

Comme le montre le tableau 29, les axes 1 et 2 représentent à eux seuls 95,03 % de la 

variance (30,98 % de variance uniquement prévus par le modèle du "bâton brisé"). L’Analyse 

en composante principale (figure 69) montre ainsi une discrimination de quatre grands groupes 

autour de l’axe F1 et F2. L’axe F1 et F2 sélectionnent positivement le groupe (G1) qui 

rassemble les variables suivantes : SOD, GPX, Cu (I), Zn (I), Ni (I), Cd (I), Cd (E), BAF (Ni), 

BAF (Cu), BAF (Cd) et BAF (Zn) qui sont corrélés positivement avec la salinité. Ce groupe est 

sélectionné au niveau du Gabès. L’axe F2 sélectionne négativement l’association (G2) et 

positivement l’axe F1 qui regroupe BAF (Pb), BAF (Fe), Pb (I) et Fe (I). Le troisième groupe 

(G3) est formé par CAT en relation avec le pH. Ces corrélations sont détectées au Cap Bon. Le 

quatrième groupe (G4) est composé essentiellement de la température et MDA corrélés avec 

plusieurs paramètres de l’eau (Ni (E), Zn (E), Cu (E), Fe (E) et Pb (E). Cette association est 

sélectionnée uniquement au niveau des sites Kerkennah et Chebba. Pour le groupe 1 qui a le 

plus de corrélation, représentant du golfe de Gabès, on voit que les expressions de la GPx et de 

la SOD sont liées surtout à la présence du Cd dans l’eau de surface et dans les individus mais 

aussi à la présence des autres métaux (Ni, Cu, Zn). On remarque également que la salinité a 

joué un rôle important sur la biodisponibilité des métaux dans cette région. Ceci est en accord 

avec les valeurs moyennes de salinité les plus élevées enregistrées dans les sites G (42,00 ± 

0,01 psu) et K (40,00 ± 0,01 psu).Ce lien entre salinité et accumulation métallique a été abordé 

sur les huitres et a montré qu’il existe une relation inverse entre la salinité et la bioaccumulation 

du Cd (Frazier, 1979). Pour le groupe 3, qui représente le site CB, les concentrations métalliques 

dans l’eau étaient les plus faibles des divers sites étudiés, indiquant que ce site est le moins 

pollué (tableau 18 ; figure 69.B). L’ACP est ainsi en accord avec nos conclusions concernant 

la forte pression anthropique au golfe de Gabès et sur l’existence d’un gradient de pollution du 

Nord (CB) au Sud (Figure 69.B).  
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Figure 69: Représentation des descripteurs bio-physico-chimiques (A) et des observations correspondantes (B) dans l’espace des axes F1 et F2. 

(- -) pollution faible, (+ +) forte pollution 
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Suite à l’ACP, la classification réalisée en dendrogramme sur les concentrations des 

métaux dans les tissus, les BAF et les réponses antioxydantes, présente deux classes (C) (figure 

70). La classe 1 (C1) est composée exclusivement de la zone Cap-Bon et Chebba. Cependant, 

la classe 2 (C2) caractérise les deux sites les plus polluées Gabès et Kerkennah. Cette 

classification illustre, encore une fois, donc un net gradient nord-sud de pollution. 

 

 

Figure 70 : Analyse hiérarchique montrant les associations entre les différents sites étudiées 

 

En conclusion, les dosages des ETM dans l’eau et la quantification de leur 

bioaccumulation chez P. caerulea ainsi que les réponses du système antioxydant ont montré 

que cette espèce est également une bioindicatrice des effets ou d’altération (« sentinelle ») suite 

à la présence des ETM dans l’environnement.  

 

Sensibilité comparée entre Littorina littorea et Patella vulgata  

Littorina littorea et Patella vulgata constituent les deux espèces de gastéropodes les 

plus abondantes sur les côtes Atlantiques et les plus utilisés en écotoxicologie (Daguzan, 1975; 

Davies et Cliffe, 2000; Noventa et al., 2011). Nos résultats de toxicité comparative entre 

l’aluminium et le plomb sur ces deux modèles montrent que les patelles sont plus sensibles que 
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les littorines (tableaux 28). Diverses hypothèses ont été formulées pour expliquer cette 

différence : 1/ une séquestration possible de métaux sous forme de granule chez L. littorea 

(Mason et Nott, 1981), 2/ un mécanisme de régulation des métaux chez la littorine semblable à 

celui existant pour le cuivre (Depledge et Rainbow, 1990), 3/  une accumulation préférentielle 

des métaux au sein des patelles. Des études ont montré par exemple que le Pb s’adsorbe sur les 

composés glucosaminés du mucus déposé par la patelle lors de son déplacement. Celle-ci 

repassant sur son mucus lors de ces déplacements (home finding) cela favoriserait une 

accumulation du métal dans les tissus du gastéropode (Davies et Cliff, 2000 ; Nakhlé, 2003). 

Enfin, nous avons également posé l’hypothèse que l’opercule présent chez la littorine assurerait 

au-delà d’une protection contre la dessiccation et la prédation, un rôle protecteur contre les 

polluants. L’animal mis en contact avec une forte concentration de polluant se referme dans sa 

coquille (Moore, 1937; Newell, 1958), l’opercule pourrait alors absorber une partie des métaux 

présents à l’extérieur de l’animal. Des données de dosage métallique dans des patelles 

(dépourvues d’opercule) et littorines d’Atlantique montrent de façon significative que les P. 

vulgata bioaccumulent plus les métaux. De plus, des études ont montré que l’opercule est le 

tissu qui accumule effectivement fortement les métaux après le pied (Yap et Cheng, 2009).  

 

Toxicité comparée entre l’aluminium et le plomb, et effet de l’acidification océanique  

 

Les valeurs toxicologiques de référence (LOEC, LC10, LC30 et LC50) pour le plomb étaient 

largement inférieures à celles enregistrées pour l’aluminium ce qui était en accord avec l’étude 

de Shuhaimi-Othman et al. (2012). Ceci est probablement lié aux phénomènes complexes de la 

solubilité de l’aluminium qui dépend fortement du pH. En effet, la forme biodisponible de 

l’aluminium est l’Al3+. Cette forme interagit très rapidement avec l’eau marine en se précipitant 

en un composé colloïdal peu ou pas biodisponible pour les organismes vivants. L’Al devient 

plus soluble à des pH acides et sa toxicité augmente (Botté et al., 2022a; Gensemer et al., 2018; 

Santore et al., 2018).  

La biodisponibilité des métaux augmentant ainsi avec la diminution du pH (Zhou et al., 

2018), cela nous a amené à nous interroger sur l’impact de l’acidification océanique prévue 

dans les modèles d’évolution du climat. L'acidification des eaux côtières pourrait donc favoriser 

la solubilité et la biodisponibilité des métaux (notamment l’Al), ce qui accentuerait leur toxicité 

pour la biocénose du milieu marin (Gensemer et Playle, 1999). Ivanina et Sokolova, (2015) et 

Shi et al., (2016) ont montré qu'un pH faible augmentait la solubilité du Cd et du Cu. De plus, 

il a été montré que l'acidification des océans augmentait déjà la toxicité de certains métaux tels 



 Discussion générale 

152 

 

que Cd et Cu chez les bivalves et les polychètes (Lydersen et al., 1990; Campbell et al., 2014; 

Ivanina et al., 2014). Cronan et Schofield, (1979) et Driscoll et Schecher, (1990) ont suggéré 

que l'acidification des lacs ou le lessivage acide, seraient responsables de l’augmentation de la 

solubilité de l’aluminium et favoriseraient son transfert des milieux édaphiques aux milieux 

aquatiques.  Massabuau et al., (1987) ont montré ainsi que l'acidification de l'eau douce induit 

le déclin des populations de poissons. Cette incidence de l’acidification des eaux pourrait se 

ressentir dans un premier temps dans des zones semi-fermées (comme la mer Méditerranée ou 

les baies) ou fermées (comme les lacs) où l'incidence de la diminution du pH sera plus 

prononcée. 

Outre les effets de l’acidification des océans sur la biodisponibilité de l’aluminium, on 

peut également se demander quels seraient les effets de la hausse de la température 

environnementale. Des études ont montré qu’une augmentation de la température pourrait 

diminuer le taux de l'Al3+ (Lydersen et al., 1990). Ainsi, l'augmentation de la température 

pourrait modifier la spéciation de l'Al dans les milieux aquatiques et donc pourrait modifier son 

impact sur la faune marine et d’eau douce. Lydersen et al., (1990) ont essayé de simuler les 

effets extrêmes de réchauffement climatique et ont observé une diminution du taux d'Al3+ en 

augmentant la température de 25°C. Or la température ne devrait augmenter que de 2 à 6 °C en 

moyenne (Riebeek, 2010), donc le changement de spéciation de l'Al pourrait être mineur. 

Toutefois, cette question reste en suspens pour les autres métaux. Une nouvelle question peut 

alors être posée : est-ce qu’il pourrait y avoir un effet compensatoire entre l’augmentation de la 

température environnementale (qui diminue la biodisponibilité des ions métalliques) et 

l’augmentation de l’acidification des océans (qui favorise la conversion en ions métalliques) ? 
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Conclusions et perspectives 

L’évaluation régulière de la qualité de l’environnement est devenue une approche 

fondamentale répondant à une problématique sociétale actuelle focalisée sur la préoccupation 

de la conservation de la biodiversité et des écosystèmes. Malgré les recommandations du code 

de l’environnement (https://www.legifrance.gouv.fr, Article L219- 7 à 9), l’augmentation de 

l’occupation humaine de la zone estuarienne et littorale (habitations, activités économiques, 

culturelles et sportives) fait que ces écosystèmes souffrent malheureusement de l’incidence 

d’une pollution omniprésente très diversifiée (métaux, matière organique, plastique...). Pour 

estimer la présence et l’influence de la pollution, il est courant, en écotoxicologie marine ou 

terrestre, d’utiliser des espèces dite bioindicatrices. 

La méta-analyse effectuée sur 123 publications portant sur l’usage des gastéropodes en 

écotoxicologie marine montre que parmi les espèces marines utilisées en biosurveillance les patelles 

et les littorines semblent être les modèles les plus fréquemment utilisés. De façon surprenant, peu 

de connaissances et d’outils associées à ces organismes sont disponibles. L’objectif de ce travail de 

thèse, a donc été de combler ce manque de connaissance et d’outils pour pouvoir mieux les utiliser 

à l’avenir en biosurveillance en combinant des méthodes de chimie de l’environnement et 

d’écotoxicologie. Ainsi, les objectifs principaux de ce travail doctoral ont été de caractériser les 

modèles P. vulgata, L. littorea (espèces d’Atlantique) et P. caerulea (espèce méditerranéenne) 

en analysant leur diversité génétique le long de leurs aires de répartition et d’établir la sensibilité 

de ces modèles face à des contaminations métalliques, de type aluminium ou plomb. En 

parallèle, nous avons établi des synthèses bibliographiques portant sur la biodisponibilité de ces 

deux métaux et leurs effets sur les invertébrés aquatiques. Des expériences en conditions 

contrôlées pratiquées sur les espèces d’Atlantique ont permis d’évaluer les réponses de ces 

gastéropodes aux contaminations aigues et d’entrevoir le rôle joué par l’opercule dans la 

protection contre les métaux.  

En conclusion, le premier volet de cette thèse focalisé sur l’étude de la diversité 

génétique des trois modèles abordés a révélé un fort brassage génétique entre les populations 

liées aux courants océaniques véhiculant les stades larvaires mais également à une répartition 

clinale observable du Nord au Sud pour les espèces d’Atlantique rappelant une expansion post-

période glaciaire (Hewitt, 2000). Le deuxième volet axé sur l’analyse bibliographique nous a 

permis de mieux définir la toxicité potentielle de l’aluminium et regrouper les connaissances 

sur la toxicité du plomb en milieu marin. Enfin, le troisième volet de notre travail orienté sur 

l’approche écotoxicologique de l’aluminium et du plomb, nous a amené à favoriser l’usage des 
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patelles pour la biosurveillance. L’approche écotoxicologique combinant la biodisponibilité 

environnementale et écotoxicologique nous a permis de dévoiler une nouvelle caractéristique 

concernant le profil bioindicateur de P. caerulea en montrant qu’elle peut être utilisée comme 

espèce sentinelle ou bioindicatrice des effets de la contamination des écosystèmes par les ETM 

En perspective de ce travail doctoral, plusieurs études pourraient être réalisées. Tout 

d’abord, des intoxications chroniques mimant plus une bioaccumulation environnementale 

permettraient d’entrevoir plus réellement les réponses des gastéropodes à la pollution 

métallique. Une approche focalisée sur les variations de l’expression génique de multiples 

biomarqueurs et des analyses de génotoxicité et d’épigenèse pourrait fournir des informations 

importantes pour la compréhension des effets de l’aluminium sur les animaux marins.  

Une évaluation écotoxicologique plus élargie, basée sur l’utilisation de bio-essais pour 

des organismes de différents niveaux trophiques, en parallèle aux dosages directs des 

contaminants chimiques permettrait : 1/ de mieux appréhender la biodisponibilité des 

contaminants en zone côtière, 2/ d’adapter et de valider les seuils de toxicité, 3/ de définir une 

meilleure stratégie de gestion du littoral et de préservation des zones non impactées. Ce travail 

pourrait donc offrir des perspectives prometteuses pour le développement d'indices de 

biomarqueurs intégrés (Beliaeff et Burgeot, 2002) et de valeurs guides de référence (TGVs) 

(ISO 24032:2021; Louzon et al., 2020) pour l'évaluation de la biodisponibilité 

environnementale. Placé dans un contexte global, et étant donné que les patelles et les littorines 

entrent dans l’alimentation humaine, l’usage des gastéropodes marins pourrait trouver une 

application dans l’approche du contexte de One-Health-Triad (Essack, 2018) à travers 

l’établissement des indices de toxicité de type THQ (target hazard quotient), MI (monthly 

intake) ou PTMI (the provisional tolerable monthly intake) (Ben Salem et Ayadi, 2016; 

Rumisha et al., 2017) pour évaluer le risque potentiel de la santé publique à travers des ponts 

entre la santé humaine et la santé d’un organisme composant la faune du milieu marin. 
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ANNEXES 

Protocole CTAB pour l’extraction d’ADN 

Les broyats des tissus mous (environ 50 mg) sont placés dans 600 μL de tampon 

d’extraction CTAB (CétylTrimétyl Ammonium Bromide ; Tris HCl 100 mM à pH 8, EDTA 20 

mM à pH 8, NaCl 1,4 M et CTAB 2%), puis incubés 30 minutes à 60°C pour que le tampon 

agisse (imperméabilisation des parois cellulaires et conservation de l’ADN extrait). Puis, 600 

μL de chloroforme/isoamylalcool (24 / 1) sont ajoutés afin d’isoler les acides nucléiques des 

composants cellulaires en se basant sur leur différence de solubilité. 

Les échantillons sont alors centrifugés à 16 000 g pendant 10 minutes à 4°C afin de 

séparer les différentes phases : une phase aqueuse contenant les acides nucléiques hydrosoluble 

soluble, une phase intermédiaire contenant les protéines et une phase organique contenant les 

lipides et débris cellulaires. La phase aqueuse est récupérée et 30 μL d’acétate de sodium 3 M, 

ainsi que 1,3 mL d’éthanol 100° sont ajoutés ; le tout étant placé à -80°C pendant 30 minutes 

(ou à -20°C pendant une nuit) afin de précipiter l’ADN. Ensuite, les échantillons sont 

centrifugés à 16 000 g pendant 10 minutes, entraînant la séparation d’un culot d’ADN. Une 

étape de lavage de culot d’ADN est ainsi effectuée en ajoutant 250 μL d’éthanol 70°, puis une 

centrifugation d’une minute. Ce lavage est effectué deux fois pour éliminer les traces d’acétate 

de sodium. Enfin, le culot est séché sous vide pendant 15 à 20 minutes afin d’éliminer l’éthanol. 

Une fois seché, le culot est remis en suspension grâce à une hydratation en ajoutant 10 µl d’eau 

milli-Q stérile ou de l’eau « nuclease Free ».  

Tableau des séquences d’amorces, de leur température d’hybridation (Tm) et de la taille 

théorique des fragments à amplifier 

Gène Amorce Séquence de l’amorce (5’-3’) 
Tm 

(°C) 

Taille 

attendue de 

l’amplicon 

COI (P. caerulea) 
COI F 5′-GAA TAT GAG CAG GTT TAG -3′ 

49,5 560 pb 
COI R 5′-CRGCT AAA ACA GGTAAWG-3′ 

COI (P. vulgata) 
COI F 5’-CAG TTT GTA TAC CGT CGT CG-3’ 

56,6 560 pb 
COI R 5’-CCT TCA ACA GCT CTT CTG GC-3’ 

ITS (P. caerulea) 

ITS 1 5’-GAC CGA ACT AAA GGC CTC ACA 

C-3’ 
61,2 1000 pb 

ITS2 5’-GGA AAG GCG TTC GAG CTT AAT C-

3’ 

D-Loop (P. 

vulgata) 

F1R1 F1 5’-CATGTGTTCGTAGTGTACCCTG-

3’ R1 5’-CCACTATGCAATTACACTAC-

3’ 56,5 

1078 pb 
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F2R2 F2 5’-GTACACAAGCATCACATGGGAC-

3’ R2 5’-CCTCTACTAAATGGAATGGG-

3’ 

53,5 206 pb 

 

Protocole de ligation et de clonage 

La ligation a été effectuée à l’aide du kit pGEM-T Vector System I (Promega). Le 

clonage a ensuite été réalisé en utilisant 200 μL de bactéries compétentes et 10 μL de produit 

de ligation PGEM-T. Ce mélange a été placé 30 minutes dans la glace, puis 42 secondes à 42°C 

afin de créer des pores dans les membranes bactériennes pour que le plasmide puisse y pénétrer. 

Ensuite, les tubes ont été plongés 3 minutes dans la glace afin de refermer les pores. 250 μL de 

milieu de culture SOC ont été ajoutés, puis les tubes ont été placés pendant 1 heure dans 

l’incubateur avec agitation à 37°C, favorisant la croissance bactérienne. Les bactéries ont alors 

été étalées sur une gélose contenant un milieu LB agar, 50 μL de X-gal, 50 μL d’ampicilline et 

10 μL d’IPTG. Cela favorise la croissance des bactéries ayant intégré le vecteur et permet la 

sélection de celles ayant intégré l’insert. Après une nuit dans un incubateur à 37°C, les bactéries 

blanches sont repiquées dans le milieu LB et placées dans un incubateur à agitation à 37°C. 

Ensuite, une PCR (utilisant des amorces dont la séquence complémentaire est présente de part 

et d’autre de l’insert) et une électrophorèse ont été réalisées afin d’assurer la présence de l’insert 

dans le plasmide des bactéries. 

Les variations de Fst 

Fst = 0 : Aucune structuration de population (panmixie).  

Fst =1 : la diversité génétique est expliquée par la structuration de la population 

principalement induite par l’existence de barrières aux flux de gènes et donc aucune diversité 

génétique partagées.  

Fst ≥ 0,3 : une structuration génétique modérée.  

Fst ≥ 0,5 : une subdivision assez forte des populations.  
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Evolution du D de Tajima pendant et après un goulot d’étranglement (Fay et Wu, 

1999) 

 

Tableau :  Coordonnées GPS des sites d’échantillonnage 

 

 

 

 

 

 

 

Site Coordonnées GPS 

Cap Bon (CB) 10°54’25.12’’E 37°11’09.2’’N 

Chebba (C)  11°82’24.0’’ E 35°14’30.88’’ N 

Kerkennah (K) 11°75’34.3’’ E 34°41’26.00’’ N 

Gabès (G) 10°65’87.9’’ E 33°53’48.72’’ N 



  

160 

 

 

 

Tableau :  Certaines caractéristiques des divers éléments traces étudiés 

 

Préparation du cytosol 

L’extraction a été faite à froid. Le fragment d’organe a été broyé dans 2 ml de TBS pH 

7.4 (solution, 1) à l’aide d’un homogéniseur Ultra-turax. Les homogénats contenus des tubes 

ont été centrifugés à 9000 tours/min à 4◦C durant 15 minutes, afin de récupérer le cytosol 

(surnageant) qui a été rapidement conservé à -20◦C et qui a servi pour le dosage de MDA, des 

protéines et de l’activité des enzymes antioxydantes. 

Dosage des protéines 

Le dosage des protéines a été réalisé par la méthode de Lowry et al (1951), dans des 

tubes en plastique, nous avons introduit dans l’ordre : 

- 0.2 ml de cytosol dilué  

- 2 ml de mélange réactionnel composé de Na2CO3 2% dans NaOH 0.1 N (4g/l); tartrate 

double de Na et de K 2% et CuSO4 1% dans les proportions (50V/1V/1V). 

- 0.2 ml de réactif de FOLIN (Sigma) préalablement dilué au ½ avec l’eau distillée et 

maintenu à 4°C à l’obscurité. 

Après agitation, les tubes ont été mis à l’obscurité à la température ambiante pendant 30 

minutes. Le réactif de Folin produit ainsi un complexe soluble, de couleur bleue, dont 

l’absorbance a été mesurée à 490 nm. La quantité de protéines, correspondant à chaque densité 

optique mesurée a été calculée en μg/ml, à partir d’un courbe étalon réalisée avec une solution 

de sérum albumine bovine (BSA) à 0.5 mg/ml.  

 

Dosage du taux de la peroxydation lipidique (les substances TBARS) 

Le dialdéhyde malonique ou MDA est le marqueur le plus utilisé en peroxydation 

lipidique, notamment par la simplicité et la sensibilité de la méthode de dosage. Le MDA libre 
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n’est pas ou peu mesurable car il disparaît rapidement par formation d’adduits. La méthode de 

mesure repose donc sur une libération en milieu acide du MDA fixé. 

Principe de la mesure : 

Après traitement acide à chaud, les aldéhydes réagissent avec le TBA (acide 

thiobarbiturique) pour former un produit de condensation chromogénique consistant en 2 

molécules de TBA est une molécule de MDA. L’absorption intense de cet aduit (=532 nm) rend 

cette mesure très sensible (Niehaus and Samuelsson (1968)). 

Pour le milieu réactionnel, nous avons procédé le protocole expérimental suivant : 

 Tube Blanc Tubes à Essais 

Extrait 0 µl 375 µl 

TBS (PH=7,4) 525 µl 150 µl 

TCA-BHT (à chaud) 375 µl 375 µl 

Le continu de ces tubes a été vortexé puis centrifugé à 1000 tours/ min pendant 10 

minutes. Deux cents microlitres de surnageant ont été prélevés, ensuite 40 µl de HCl (0.6 M) et 

160 µl d’acide thiobarbiturique (Tris – TBA : solution 2) ont été ajoutés. Les contenus ont été 

vortexés de nouveau puis incubés à 80°C pendant 10 min. La lecture des densités optiques a été 

faite à 530 nm dans une cuve en quartz. Cette densité optique, qui correspond à la formation du 

complexe (TBA–MDA), est directement proportionnelle à la concentration de MDA, et donc 

de lipides peroxydés. La loi de Beer –Lambert (DO = E.C.L) a été appliquée. La concentration 

de MDA a été calculée selon la formule suivante : 

C = DO. 106 / E.L.X.Fd 

Avec: 

C : concentration de MDA en nmoles par milligramme de protéines. 

Do : densité optique à 530 nm. 

E : coefficient d’extinction molaire du MDA ; ( E = 1,56 105 M-1.cm –1). 

L : longueur du trajet optique = 0.779 cm. 

X : concentration du cytosol en protéines (mg /ml). 

Fd : facteur de dilution : Fd = (VS1. VS) / (Vf. VF) avec : 

VS1 : volume de prise de l’échantillon (125 µl) 

VS : volume prélevé du surnageant (200 µl) 
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Vf : volume final à l’incubation à 80°C (400 µl) 

VF : volume final intermédiaire à la centrifugation (300 µl) ; ici : Fd = 0.2083. 

 

La superoxyde dismutase (SOD) 

Principe 

La méthode spectrophotométrique utilisée permet une mesure de l’activité de la SOD 

d’une manière indirecte, en utilisant le complexe riboflavine/méthionine producteur des anions 

superoxydes et la NBT. L’oxydation du NBT par l’anion superoxyde O2
- est mesurée à 560 nm. 

La SOD issue des extraits entre en compétition pour l’utilisation de l’O2
- et donc limite 

l’oxydation de la NBT. Dans un milieu aérobie, le mélange riboflavine, méthionine et NBT 

donne une coloration bleuâtre (Beauchamp and Fridovich (1971)).                                            

     

La réaction bilan est : 2O2·− + 2 H+                    H2O2 + O2 

Mode opératoire 

Pour le milieu réactionnel, nous avons procédé selon le protocole expérimental suivant :  

 
Cuve de référence (zéro 

du spectrophotomètre) 

Cuve illuminée Concentration 

dans le milieu 

réactionnel Totale (B) Echantillon(E) 

EDTA-Met 1000µl 1000 µl 1000 µl EDTA (0.1mM) 

Tampon 

Phosphate 
892.2µl 892.2 µl 892.2µl Met (13mM) 

Echantillon   50 µl  

Tampon 

Phosphate 
          1000 – X µl 1000 µl 950 µl 50mM 

NBT 85.2µl 85.2 µl 85.2 µl 75µM 

Riboflavine 22.6µl 22.6 µl 22.6 µl 2µM 

 

Incubation à la lumière (Lampe) pendant 20 min puis lecture de la DO à580nm. 

Calcul de l’activité SOD  

L’activité SOD en pourcentage d’inhibition / mg de protéines : 

SOD 
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                                        𝑌 =
[(DOB –DOE)Χ 100] Χ20/C

DOB
               

Avec : DOB= DO du blanc à la lumière 

DOE=DO d’échantillon à la lumière 

C : Concentration des protéines en (mg ml-1). 

20=pour convertir l’activité de 50µl à 1000µl. 

Activité SOD en USOD mg-1 de protéine =Y/50 (USOD correspond à 50% d’inhibition). 

 

La catalase (CAT) 

Principe  

Les catalases sont présentes dans un grand nombre de tissus. Ce sont des enzymes 

tétramériques, chaque unité portant une molécule d’hème et une molécule de NADPH. Ces 

enzymes interviennent dans la défense de la cellule contre le stress oxydant en éliminant les 

espèces réactives et en accélérant la réaction spontanée de l’hydrolyse du peroxyde d’hydrogène 

(H2O2) toxique pour la cellule en eau et en dioxygène (Aebi, 1984). 

La réaction se fait en deux étapes :     

                                                                

La réaction bilan est : 2 H2O2                                 2 H2O + O2 

L’activité catalase CAT a été mesurée à 240nm à l’aide d’un spectrophotomètre 

UV/visible (JENWAY 6105) par la variation de la densité optique consécutive à la dismutation 

du peroxyde d’Hydrogène (H2O2) en faisant réagir dans 100mM de tampon phosphate pendant 

1min à pH 7.4 200µl de H2O2 (500mM) sur 20µl de S9, à une température d’incubation de 

25°C. Les réactifs ont été fournis par sigma Aldrich. Les résultats ont été exprimés en µmoles 

de H2O2 par minute et par mg de protéines. 

Mode opératoire  

 

 

 

Catalase 
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Pour le milieu réactionnel, les concentrations et les quantités des réactifs nécessaires au 

dosage de l’activité catalase sont résumés dans le tableau suivant. 

 Essai (µl) Blanc (µl) 

Tampon phosphate (100mM ; 

pH 7.5) 

780 800 

H2O2 (500mM) 200 200 

S9 (1 à 1.5mg protéine/ml) 20 0 

La lecture de l’absorption a été faite après 15 secondes de délai et durant 60 secondes 

de mesure. 

Le coefficient d’extinction de H2O2 étant de 0.043 mM-1cm-1 

L’activité catalasique CAT a été calculée selon l’équation suivante : 

𝐴𝑐𝑡𝑖𝑣𝑖𝑡é 𝐶𝐴𝑇 =
∆DO ∗ d

ε ∗ l ∗ X ∗ 0.02
 

Avec : 

∆DO : variation de la densité optique par minutes c’est -à- dire pour : 

Ai (Absorbance initiale) :15 secondes 

Af (Absorbance finale) : 1minute 

On convertit par minute : (Ai- Af)*4 / 3 

d : dilution de l’échantillon au début ; 

ԑ : Coefficient d’extinction 0.043 mM-1 cm-1 = 0,043 µmole cm-1ml-1 

l : Largeur de la cuve (longueur du trajet optique) en cm ; 

X : Quantité des protéines en mg/ml. 

 

La glutathion peroxydase (GPx) 

Principe 

L’activité de la glutathion peroxydase (GPx) a été mesurée selon la méthode de Flohe 

et Gunzler (1984), modifiée ultérieurement en utilisant H2O2 comme substrat. L’activité GPx a 

été calculée par la diminution de taux de GSH réduit par rapport à la réaction non enzymatique 

« blanc ».  

Mode opératoire : 
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Le surnageant (1 volume) a été mélangé avec le GSH 1 mM (2 volumes) et un blanc a 

été préparé [GSH 1 mM, NaKHPO4 (67 mM), pH 7.8]. Deux cents microlites de H2O2 (1.3 

mM) ont été ajoutés pour initier la réaction. La réaction a été arrêtée après 10 min par l’addition 

de TCA 1% (30 min). Après centrifugation, le milieu réactionnel contient 0.48 ml de 

surnageant, 2.2 ml Na2HPO4 (320 mM), et 0.32 ml DTNB (1 mM) a été préparée. La lecture a 

été effectuée à 412 nm dans les 5min. L’activité GSH-Px a été exprimée en μmoles de GSH 

oxydé/min/mg de protéines. L’activité GPx a été calculée selon l’équation suivante : 

𝐴𝑐𝑡𝑖𝑣𝑖𝑡é 𝐺𝑃𝑥 =
(DOe − DOb) ∗ 0.04 ∗ 5

𝐷𝑂𝑏 ∗ 𝑋 ∗ 10
 

Avec : 

DOb: la densité optique mesurée du blanc 

DOe: la densité optique mesurée de l’échantillon 

0.04: la quantité initiale de GSH par tube 

5 : pour convertir l’activité par 1 ml 

X : la concentration de protéines en mg/ml 

10 : dix minutes le temps de la réaction. 

 

Volumes des individus utilisés pour les tests de toxicité 

Moyenne des volumes des Patella vulgata pour l’aluminium (homogénéité des lots : p = 0.01387) 

 

Moyenne des volumes des Patella vulgata pour le plomb (homogénéité des lots : p =0.4396). 
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Moyenne des volumes des Littorina littorea pour l’aluminium (homogénéité des lots : p =0.01705). 

 

Moyenne des volumes des Littorina littorea pour le plomb (homogénéité des lots : p =0.5497). 
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Titre :  Valorisation des gastéropodes marins en écotoxicologie par l’étude de leur diversité génétique et leurs réponses aux 
perturbations environnementales 

Mots clés :  Gastéropodes marins, métaux trace, enzymes antioxydantes, variabilité génétique, patelles, littorines, Tunisie, France 

Résumé : L’étude de l’impact des pollutions anthropiques sur les 
organismes vivants est devenue un enjeu social majeur. Dans ce contexte, 
l’objectif de ce travail de thèse a été d’évaluer l’utilisation des gastéropodes 
de type patelles (Patellogastropoda) et littorines (Caenogastropoda) comme 
organismes indicateurs de la qualité de leur environnement marin. Trois 
espèces ont été incluses dans ce travail : deux espèces de patelles (Patella 
caerulea, patelle méditerranéenne ; P. vulgata, patelle d’Atlantique) et une 
espèce de littorine (Littorina littorea, bigorneau commun). 
La variabilité génétique de ces espèces a été appréhendée par l’usage des 
marqueurs génétiques (ADNmt : COI, D-Loop ou ADNr : ITS) afin de 
comprendre comment s’effectuent les réseaux d’interconnexion entre 
différentes populations. Cette étape a permis de mettre en évidence 
l’homogénéité génétique de ces espèces le long de leurs aires de 
répartition. Une légère différenciation génétique du Nord au Sud en 
Atlantique est observable pour L. littorea et P. vulgata tandis que P. 
careulea est sans structuration génétique en Méditerranée (ceci pourrait 
être notamment expliqué par les courants marins assurant une large 
dispersion des stades larvaires).  Une approche écotoxicologique in situ sur 
la patelle méditerranéenne (P. caerulea) prélevée le long des côtes 
tunisiennes [Nord au Sud : Cap Bon (CB), Chebba (C), Kerkennah (K) et 
Gabès (G)] a été réalisée en déterminant l’accumulation de métaux (Cd, Cu, 
Fe, Ni, Pb et Zn) dans l'eau et dans les tissus des patelles, en évaluant les 
réponses enzymatiques biochimiques antioxydantes (CAT, SOD, GPx) et la 
péroxydation lipidique (MDA). 

 

L’étude a montré un gradient de contamination métallique croissant du Nord 
vers le Sud (les stations ont été classées comme suit : CB<C<K<G) illustrée 
également par une variation inter-sites du taux de métaux dans les tissus de 
P. caerulea et au niveau des taux de réponses antioxydantes. Une 
approche écotoxicologique ex situ (en laboratoire) a été développée sur les 
modèles Atlantique (P. vulgata, L. littorea) pour estimer leurs sensibilités 
aux métaux (aluminium, plomb) lors de contamination aigüe (96h) en 
définissant leurs courbes dose/réponse et leurs niveaux de réponses 
enzymatiques antioxydantes lors d’intoxication à EC30 (96h). Les résultats 
ont révélé une sensibilité plus forte de P. vulgata aux métaux testés que 
pour la littorine. Cette différence pourrait s’expliquer par la présence d’un 
opercule chez la littorine jouant le rôle potentiel de tissu d’accumulation de 
polluants et permettant aussi à l’animal de se protéger dans sa coquille 
(minimisant le contact avec les métaux). De plus, les deux espèces testées 
pourraient présenter une efficacité de mécanisme de détoxication. En 
conclusion, ce travail montre que les gastéropodes marins, modèle 
écologiquement intéressant car assurant plusieurs fonctions (brouteur, 
carnivore, détritivore), et entrant dans l’alimentation humaine, peuvent être 
de bons indicateurs de la présence de pollution métallique mais que des 
différences de sensibilité existent selon les espèces utilisées notamment si 
l’espèce présente un opercule ou pas. 

 

 

Title : Valorization of marine gastropods in ecotoxicology by studying their genetic diversity and their responses to 
environmental disturbances 
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Abstract : The study of the impact of anthropogenic pollution on living 
organisms has become a major social issue. In this context, the objective 
of this thesis was to evaluate the use of gastropods such as limpets 
(Patellogastropoda) and periwinkles (Caenogastropoda) as indicator 
organisms of the quality status of their marine environment. Three species 
were included in the present study: two species of limpets (Patella 
caerulea, Mediterranean limpet; P. vulgata, Atlantic limpet) and one 
species of periwinkle (Littorina littorea, common periwinkle). The genetic 
variability of these species has been assessed by investigating genetic 
markers (mtDNA: COI, D-Loop or rDNA: ITS) in order to understand how 
the interconnection networks between different populations are carried out 
and to evaluate whether distinct genetic variability patterns may exist 
between different populations. This step made it possible to highlight the 
genetic mixture and homogeneity of these species along their native 
distribution areas. A slight genetic differentiation from North to South in the 
Atlantic is observable with L. littorea and P. vulgata while P. careulea 
didn’t show any genetic structuring in the Mediterranean (this could be 
explained in particular by the role of marine currents in the dispersal and 
passive transportation during the larva stages). An in situ ecotoxicological 
approach on the Mediterranean limpet (P. caerulea) sampled along the 
Tunisian coasts [from North to South : Cap Bon (CB), Chebba (C), 
Kerkennah (K) and Gabès (G)] was carried out by assessing the 
accumulation of metals (Cd, Cu, Fe, Ni, Pb and Zn) in the water and in the 
tissues of limpets and by evaluating the antioxidant enzymatic responses 
(CAT, SOD, GPx) and lipid peroxidation (MDA). 

The study showed a gradient of metal contamination increasing from North 
to South (the stations were ranked as follows: CB<C<K<G)illustrated by 
an inter-site variation in concentrations of metals in the tissues of P 
caerulea and levels of antioxidant responses. An ex-situ (in laboratory) 
ecotoxicological approach has been developed on Atlantic models (P. 
vulgata, L. littorea) to estimate their sensitivities to metals (aluminum, 
lead) during acute contamination (96h) by defining their dose/response 
curves and their levels of antioxidant enzymatic responses during 
intoxication at EC30 (96h). The results revealed a stronger sensitivity of P. 
vulgata to the studied metals compared to L. littorea. This difference could 
be explained by the presence of an operculum in periwinkles playing the 
potential role of pollutant accumulation tissue and also allowing the animal 
to protect itself in its shell (minimizing contact with metals). In addition, the 
two species tested could present an efficiency of detoxification 
mechanism. In conclusion, this work shows that marine gastropods, an 
ecologically relevant model because they perform several functions 
(grazer, carnivore, detritivore), and enter into human consumption, can be 
good indicators of the presence of metal pollution but that differences in 
sensitivity exist depending on the species used specially if the species has 
an operculum or not.  

 

 


