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Titre : Toxicité des pesticides et des hydrocarbures sur les bivalves marins : impacts de l’exposition 

aux nanoparticules métalliques 

Mots clés : Nanoparticules, Hydrocarbures aromatiques polycycliques, pesticides, Co-exposition, 

photodégaradation, Biosurveillance                                                                                                               

Résumé : L’objectif de cette thèse est d’étudier les effets de l’exposition individuelle ou en combinaison de 

certaines nanoparticules (NPs), de certains hydrocarbures polycycliques et pesticide sur les bivalves par le 

biais d’une approche multi-marqueurs (chimique, physiologique et biochimique). Pour atteindre cet objectif, 

le modèle biologique choisis est la moule Mytilus galloprovincialis. 

Dans une première partie et afin d’estimer le comportement et les effets de cinq formes de nanoparticules 

(ZnO, Au-ZnO, Cu-ZnO, TiO2 et Au-TiO2) sur la moule, des analyses chimiques, physiologiques et 

biochimiques ont été réalisées. Par la suite la toxicité potentielle de trois hydrocarbures aromatiques 

polycycliques (le benzanthracène, le fluoranthène et le benzo(a)pyrène) a été évaluée par une batterie de 

biomarqueurs. Dans une troisième partie l’impact écotoxicologique de deux pesticides, le diuron et le 

triclosan est étudié au niveau des organes de la moule.  

Dans une quatrième partie, l’impact de la co-exposition aux mixtures binaires (NPs-HAPs et NPs- 

pesticides) sur la réponse physiologique et biochimique a été évalué. Dans ces différentes parties, la réponse 

physiologique corresponde à l’évaluation de la capacité de filtration et de respiration de la moule et la 

réponse biochimique est étudiée à travers quelques biomarqueurs tels que la superoxyde dismutase (SOD), la 

catalase (CAT), le malondialdéhyde (MDA) et l'acétylcholinestérase (AChE).  

Dans une dernière partie, la dégradation des HAPs par les différentes formes de NPs a été suivie. 

Les principaux résultats des analyses chimiques en utilisant la microscopie électronique à transmission 

(MET), la diffraction des rayons X, la diffusion dynamique de la lumière et le potentiel zêta confirment la 

taille nanométrique des NPs considérées et révèlent leurs stabilités aux changements des paramètres 

environnementaux (pH et salinité). L’estimation de la toxicité des NPs, des HAPs et des pesticides au moyen 

des paramètres physiologiques ont montré que l’effet dépend du produit chimique considéré et de la 

concentration. De plus, les paramètres de stress oxydants et de neurotoxicité ont montré que l’impact dépend 

du contaminant, de la concentration et de l’organe mis en jeu. 

 Au vu d’ensemble, l’utilisation d’une approche intégrative associant des analyses chimiques et 

écotoxicologiques représente un bon moyen pour comprendre le profil relationnel entre les contaminants et 

les organismes aquatiques qui s’écoule dans le cadre de programmes de biosurveillance des écosystèmes 

côtiers. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Title: Toxicity of pesticides and polycyclic aromatic hydrocarbons on marine bivalves: impacts of exposure 

to metallic nanoparticles 

 
Keywords : Nanoparticles, polycyclic aromatic hydrocarbons, pesticides, Co-exposure, photodegaradation, 

Biomonitoring                                                                                                                                                                                                                     

Abstract : The main goal of this thesis is to study the effects of exposure individually or in combination to 

certain nanoparticles (NPs), certain polycyclic aromatic hydrocarbons and pesticides on bivalves through a 

multi-marker approach. To achieve this objective, the biological model chosen is the mussel Mytilus 

galloprovincialis. In addition, the impact of co-exposure to binary mixtures (NPs-PAHs and NPs-pesticides) 

on the physiological and biochemical response was assessed.  

The physiological response corresponds to the evaluation of the filtration and respiration capacity of the 

mussel and the biochemical response is studied through a few biomarkers such as superoxide dismutase 

(SOD), catalase (CAT), malondialdehyde (MDA) and acetylcholinesterase (AChE). In parallel, PAHs 

photodégradation using NPs forms was studied showing different profiles related to each contaminant. 

The main results of NPs chemical analyzes using transmission electron microscopy (TEM), X-ray 

diffraction, dynamic light scattering and zeta potential confirm the nanometric size of the considered NPs 

and reveal their stability to environmental parameters changes ( pH and salinity). The estimation of the 

toxicity of NPs, PAHs and pesticides using physiological parameters showed that the effect depends on the 

chemical proprieties of each considered compound and on the concentration. In addition, oxidative stress and 

neurotoxicity parameters have shown that the impact depends on the contaminant, the concentration and the 

organ involved. 

Overall, the use of an integrative approach combining chemical and ecotoxicological analyzes represents a 

good way to understand the relational profile between contaminants and aquatic organisms flowing the 

framework of coastal ecosystem biomonitoring programs.  
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Introduction générale 

******************** 

L'historique de la pollution de l'environnement aquatique remonte au tout début de l'histoire de la 

civilisation humaine. Cependant, la pollution aquatique n'a suscité beaucoup d'attention que 

lorsqu’un seuil soit atteint avec des conséquences néfastes sur les organismes et les écosystèmes. 

La pollution aquatique est ainsi devenue une préoccupation mondiale, mais malgré cela, la plupart 

des pays en développement continuent de produire d'énormes charges de pollution (Islam et 

Tanaka, 2004). La connaissance des sources de pollution et des impacts sur les écosystèmes est 

primordiale non seulement pour une meilleure compréhension des réponses des écosystèmes aux 

polluants, mais aussi pour formuler des mesures de prévention. De nombreuses sources de 

pollutions aquatiques sont actuellement bien connues et d'énormes efforts ont été consacrés à la 

question. Cependant, de nouveaux concepts et idées sur la pollution des milieux aquatiques 

nécessitent une mise à jour des connaissances. 

Les polluants proviennent généralement des activités anthropiques, telles que les aménagements 

et la construction des infrastructures, les activités agricoles et industrielles et ainsi que de 

l’urbanisation. Les contaminants les plus préoccupants sont formés majoritairement de polluants 

organiques. La plupart des contaminants sont interdépendants et mettent en péril l'environnement 

et les organismes, de la même manière et à la même échelle, quelle que soit la source de 

contamination. 

Ainsi, la plupart des zones côtières du monde a été signalée comme endommagée par la pollution, 

affectant les pêcheries côtières et les activités commerciales marines (Islam et  Tanaka 2004). 

L'existence de niveaux élevés de contaminants dans ces zones de haute bioproductivité est alors 

extrêmement alarmante sur le plan écologique. En effet, les zones côtières comprennent la couche 

d'eau de surface (couche photique, jusqu'à 100 m) et limitent les milieux naturels (eau-atmosphère 

https://www.sciencedirect.com/science/article/abs/pii/S0025326X03005459#!
https://www.sciencedirect.com/science/article/abs/pii/S0025326X03005459#!
https://www.sciencedirect.com/science/article/abs/pii/S0025326X03005459#!
https://www.sciencedirect.com/science/article/abs/pii/S0025326X03005459#!
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et sédiments) ainsi que les mers fermées et les estuaires. 

C’est dans les zones côtières, qui n'occupent que 10% de la superficie de l'océan mondial et moins 

de 3% de son volume, que les processus les plus intenses de la bio-production, y compris l'auto-

reproduction des principales ressources vivantes de la mer, ont lieu. En 1994, environ 37% de la 

population mondiale vivait à moins de 60 km de la côte (Cohen et al., 1997). Ces zones fortement 

impactées par les polluants (Häder et al., 2020), fournissent plus de 50% de la nourriture des 

écosystèmes océaniques (Alexander, 1999). 

Ces dernières années, les progrès dans la protection des zones côtières ont été souvent limités à 

quelques pays dont la plupart sont développés, et qui souffrent cependant de peu de problèmes 

environnementaux (Islam et Tanaka, 2004). 

Pour la plupart des pays, la dégradation des zones côtières est non seulement un phénomène 

continue mais qui s’est intensifiée depuis quelques décennies avec l’apparition de nouvelles 

activités anthropiques. Par conséquent, le contrôle de la pollution au niveau de ces zones a été 

identifié comme un besoin urgent de gestion durable pour la conservation des ressources 

aquatiques. Malheureusement, le problème de la pollution, tel que décrit par Williams (1996), se 

caractérise par l'interdépendance, l’interaction compliquée, l’incertitude, les conflits et les 

contraintes, ce qui rend difficile le contrôle de ce fléau. De plus, vu que les connaissances 

scientifiques sur la pollution marine sont encore à développer, des lacunes identifiées constituent 

aussi un des problèmes majeurs de l'introduction et de l’application des stratégies de gestion 

efficaces. 

La pollution est une conséquence inévitable des activités anthropiques industrielles, agricoles ainsi 

que le développement urbain (Azizi et al., 2018), ayant comme conséquence l'introduction de 

contaminants dans le milieu naturel. Cette introduction est faite soit directement ou indirectement 

(Baker et al., 2014), touchant l’intégrité de l’ensemble de l’écosystème (Cesar-Ribeiro et al., 2017; 

https://www.sciencedirect.com/science/article/abs/pii/S0025326X03005459#!
https://www.sciencedirect.com/science/article/abs/pii/S0025326X03005459#!
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Anbuselvan et Sridharan, 2018; Bonsignore et al., 2018; Urban-Malinga et al., 2018). De 

nombreux types de contaminants sont introduits de cette manière, comme les nanoparticules (NPs), 

les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) et les pesticides. 

Les NPs, découvertes par Faraday (Faraday, 1857), sont définies comme des matériaux dans 

lesquels au moins une dimension mesure entre 1 et 100 nm (Palmberg et al., 2009). Elles sont 

parfois utilisées dans la vie quotidienne depuis quelques décennies. Ainsi, les nanoparticules de 

silice amorphe par exemple sont utilisés dans les produits alimentaires (Marquardt et al., 2017), le 

dioxyde de titane et les nanoparticules d'oxyde de zinc entrent dans la composition de plusieurs 

produits cosmétiques (Gerhardt et al., 2007). Par ailleurs, les nanoparticules métalliques sont parmi 

les nanomatériaux anthropiques les plus importants en raison de leur large utilisation commerciale 

(Baker et al., 2014). 

Cependant, ces utilisations font que ces produits finissent par se déposer dans le milieu aquatique 

à des concentrations parfois élevées (Baker et al., 2014). Elles peuvent alors interagir avec les 

organismes vivants touchant les différents niveaux d’organisation de ces milieux (Baker et al., 

2014 ; Roma et al., 2020). De nos jours, il est bien établi que la pollution par les NPs peut être 

hautement toxique pour la faune marine. En effet, elle peut causer divers degrés de toxicité pour 

le biote marin, souvent en fonction des caractéristiques physiques et chimiques ainsi que les 

particularités du milieu récepteur (Roma et al., 2020). Une fois à l'intérieur d'un organisme, les 

NPs peuvent causer la production d’espèces réactives à l’oxygène (ROS), une oxydation des 

protéines et des dommages à l'ADN (Baker et al., 2014 ; Khan et al., 2019 ; Roma et al., 2020). 

Les propriétés qui peuvent influencer la toxicité des NPs sont la forme, la structure de surface, la 

charge de surface, la solubilité, l’agrégation, la présence et/ou l’absence de fonctions pour réagir 

et/ou pour se lier avec d’autres produits chimiques (Roma et al., 2020). Ces paramètres 

caractérisent la facilité avec laquelle les nanoparticules pénètrent dans les membranes cellulaires 
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par endocytose (voie courante d'entrée de particules de 100 nm), l'apparition d'une liaison protéine-

nanoparticule, la prolifération des ROS et les effets pro-inflammatoires (Nel et al., 2006; Iversen 

et al., 2011; Khan et al., 2019). Dans ce contexte, les NPs présentent des risques assez uniques. En 

effet, leur grand rapport surface sur volume et leur charge de surface (qui augmentent à la fois leur 

réactivité et mobilité) sont souvent considérées comme susceptibles de nuire aux organismes 

vivants (Schrand et al., 2010). 

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) constituent une autre catégorie de 

polluants largement détectées au niveau de l’écosystème aquatique (Shi et al., 2016 ; Zhang et al., 

2020). Ce sont des polluants organiques persistants (POPs) avec au moins deux anneaux de 

benzène. Ils peuvent provenir de sources naturelles (incendies naturels, diagenèse géologique…) 

et de sources anthropiques (combustion de la biomasse et des combustibles fossiles, gaz 

d'échappement des véhicules, émissions industrielles…) (Simoneit, 2002; Neff et al., 2005). Les 

HAPs représentent une préoccupation environnementale importante car ils sont persistants, semi-

volatiles et bioaccumulables (Wang et al., 2017; Li et al., 2019). On distingue 16 HAPs qui sont 

classés comme polluants prioritaires par l'Agence américaine de protection de l'environnement 

(Kannan et al., 2005; Xia et al., 2012). 

Les HAPs pénètrent aussi dans le milieu marin par dépôt atmosphérique et via les apports fluviaux 

(Wang et al., 2007; Lin et al., 2013). A ce niveau, ils ont tendance à se lier aux sédiments en raison 

de leur hydrophobie (Wang et al., 2016) et à accumuler dans les organismes (Shi et al., 2016). La 

mesure dans laquelle les HAPs s'accumulent dans les organismes dépend de leur absorption, 

dépuration, métabolisme ainsi que des propriétés physico-chimiques des différents composés 

(Thorsen et al., 2004). L'accumulation des HAPs affecte non seulement la santé et la productivité 

des organismes marins, mais constitue également un danger pour la santé de l'homme via la chaine 

trophique (Bandowe et al., 2014; Sun et al., 2016). 
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La troisième catégorie de polluants concernés par nos travaux est les pesticides qui ont 

également beaucoup l’attention en raison de leur omniprésence au niveau du l’écosystème 

aquatique. Ces produits constituent un mélange de substances souvent chimique conçues pour 

contrôler le développement des organismes indésirables. Ces derniers sont généralement des agents 

pathogènes pour les plantes, les nématodes parasites, les micro-organismes et les insectes qui 

entrent en compétition avec l'alimentation humaine ou sont responsables de la transmission de 

maladies et la destruction des cultures (Kumar et al., 2021). 

Les pesticides constituent, comme les NPs et les HAPs, une préoccupation environnementale 

majeure car ils sont connus pour causer de graves menaces pour les organismes vivants et pour 

l’Homme. Grâce à plusieurs voies telles que les déversements, les effluents industriels, les eaux de 

ruissellement de surface ou à travers les sols traités aux pesticides, ces substances toxiques 

pénètrent dans les nappes phréatiques constituant les principales sources d'eaux pour l’Homme 

(Ansara-Ross et al., 2012 ; Picó et al., 2020). Les effets néfastes causés par l'exposition à ces 

substances toxiques peuvent variés en fonction de la période d'exposition, qui peut être à court ou 

à long terme, et du type d'exposition pouvant être mortelle ou sublétale. 

Les pesticides peuvent affecter les organismes vivants directement ou indirectement (Singh et al., 

2013 ; Acosta-Sánchez et al., 2020). En effet, l'exposition aux pesticides peut entraîner la mortalité 

et peut conduire à une augmentation drastique de la biomasse des organismes vivants (Kumar et 

al., 2021). 

En raison de leur ubiquité dans les milieux aquatiques, leur capacité à ventiler de grands 

volumes d'eau et le potentiel de bioaccumulation d’une large gamme de contaminants organiques 

et inorganiques, les bivalves, et en particulier les moules ont été fréquemment utilisées comme 

indicateurs de pollution de l'environnement (Moy et Walday, 1997; Baumard et al., 1998 ; Bris et 

Pouliquen, 2004 ; Andral et al., 2011). Ainsi, les moules sont largement utilisées dans les 
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programmes de surveillance des métaux et des composés organiques hautement hydrophobes, 

comme les HAPs, les PCB, les pesticides organochlorés et les retardateurs de flamme (Murray et 

al., 1991; Hofelt et Shea, 1997; Booij et al., 2002 ; Tomaszewski et al., 2008 ; Apeti et al., 2010 ; 

Andral et al., 2011). 

Le présent manuscrit tente de fournir une description des trois formes de polluants (NPs, HAPs et 

pesticides) et de leurs impacts sur les moules. De plus, vu que les polluants peuvent coexister 

ensemble dans le milieu aquatique, il semble intéressant de mettre l’accent sur les interactions 

possibles entre les différentes catégories de polluants considérés au niveau de cette matrice 

biologique. 

Le premier chapitre de cette thèse constitue une synthèse bibliographique sur les données 

disponibles concernant les nanoparticules, les hydrocarbures aromatiques polycycliques et les 

pesticides ainsi que le modèle biologique de choix : la moule méditerranéenne Mytilus 

galloprovincialis. 

Le second chapitre est réservé pour la présentation des méthodologies adoptées. 

Dans le dernier chapitre, les principaux résultats seront présentés puis discutés.  

Nous présenterons enfin nos conclusions et nos perspectives de recherche. 
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1. Les nanoparticules 

 

1.1. Généralités 
 

Actuellement, les nanotechnologies ne cessent d’accroître leurs domaines d’applications et font 

partie des sujets innovants ses dernières décennies. Elles représentent la science de la matière à 

l'échelle du milliardième de mètre (Fig. 1) et correspondent à la conception de matériaux à l'échelle 

nanométrique, c'est à dire de 1-100 nm (Biswas et Sarkar, 2019). Au cours des 20 dernières années, 

le développement de nouveaux produits renfermant des nanoparticules (NPs) est devenu une 

préoccupation scientifique et technologique dans le monde entier (León-Silva et al., 2016). 

 
 

Figure 1: Échelle comparative de longueur logarithmique montrant la taille des nanomatériaux 

comparée aux composants biologiques et définition des tailles « nano » et « micro » 

(Semih Otles, 2013) 
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Les nanotechnologies sont considérées comme l’une des nouvelles technologies « clé » du 

XXIe siècle (Aitken et al., 2006). Les nanomatériaux, qui sont constitués de blocs d’éléments 

simples, répondant aux nouvelles exigences actuelles (Bakand et al., 2012). Par ailleurs la nano-

biotechnologie est une science qui fusionne les disciplines de la biologie, de la chimie et de la 

physique par rapport aux méthodes chimiques ou physiques conventionnelles (Vithiya et al., 2011). 

1.2. Propriétés et applications 
 

De nos jours, les nanotechnologies représentent une partie importante des sciences modernes et 

jouent un rôle crucial dans plusieurs domaines et notamment en biomédecine pour la fabrication 

de dispositifs électroniques (Moatamed et al., 2019). Elles ont été utilisées pour réaliser des agents 

thérapeutiques dans des applications biomédicales telle que les produits anticancéreux, 

antidiabétiques, anti-inflammatoires, antimicrobiens et antifongiques (Supraja, 2018 ; Jayappa et 

al., 2020), afin de fournir de nouvelles solutions de traitement dans lesquelles la petite taille des 

molécules peut être bénéfique pour la modulation de la fonction biologique. Les nanomatériaux 

couramment utilisés sont le carbone (les fullerènes, les nanotubes…), l'argent, la silice, le dioxyde 

de titane, et l'oxyde de zinc. 

Au cours des dernières décennies, les nanomatériaux et les nanoparticules disponibles sur le marché 

ont enregistré une croissance exponentielle en raison de leurs propriétés biocompatibles, optiques, 

semi-conductrices ou piézoélectriques. Ces propriétés sont significativement présentes dans 

diverses nanoparticules telle que l’oxyde de zinc (ZnO), utilisé dans les biocapteurs, 

optoélectroniques et photovoltaïques (Lin et al., 2019). En plus de leurs applications et leurs voies 

d’exposition, la Figure 2 illustre les propriétés les plus courantes des NPs telles que leur taille, 

leurs caractéristiques de surface (surface, charge de surface et revêtements), les variations de 

formes et les différents matériaux qui les constituent (León-Silva et al., 2016). 
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Figure 2: Applications, voies d'exposition, facteurs de toxicologie et changements de paradigme 

liés à la production et à l'utilisation des NPs (León-Silva et al., 2016). 

 
 

Les nanotechnologies sont largement utilisées dans les produits cosmétiques, tels que la 

crème solaire, la poudre d'écran solaire et le dentifrice (Mihranyan et al., 2012). Elles jouent un 

rôle important dans la détection des changements moléculaires lorsqu'ils n'apparaissent qu'en petite 

quantité dans les cellules (Damiati et al., 2019). De plus, en raison de leurs applications 

potentielles dans l'agriculture, les nanotechnologies offrent des solutions nouvelles et durables à 

l'agriculture conventionnelle. Elles améliorent la gestion et la conservation des produits, réduisant 
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ainsi la charge sur les ressources agricoles telles que les pesticides et les engrais (Rehmanullah et 

al., 2020). Elles ont été développées aussi dans tous les autres domaines de la vie (Naseer et al., 

2020), dans plusieurs domaines industriels y compris, l'électronique (Wang et al., 2019), le textile, 

les emballages alimentaires, les piles à combustible, les batteries, les catalyseurs, les peintures, les 

fenêtres autonettoyantes, l'énergie, l'aéronautique (Medina-Pérez et al., 2019) et à la tribologie 

(Huang et al., 2015) 

Les nanoparticules telles que les NPs d'oxyde de zinc et les NPs de sélénium sont très 

intéressantes car elles peuvent inciter le système immunitaire cellulaire ou cibler les récepteurs des 

cellules cancéreuses. Les recherches récentes en nanomédecine se sont accélérées, en particulier 

dans le domaine de la physiopathologie cutanée, plus spécifiquement pour les cancers de la peau 

et la cicatrisation des plaies en chirurgie dermatologique (Hashim et al., 2019 ; Medina-Perez et 

al., 2019 ; Fraceto et al., 2016 ; Chen et al., 2019). 

Finalement, il y a eu une croissance étonnante de l'utilisation des nanoparticules sur le 

marché mondial en raison de leurs propriétés (Inshakova et Inshakov, 2017). Elles sont devenues 

un produit compulsif des matériaux intelligents d’aujourd’hui. Le tableau 1 montre l'application de 

différentes nanoparticules. 
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Tableau 1 : Applications des nanoparticules (Khan et al., 2016) 
 
 

Nanoparticules Secteur Utilisation Produit Référence 

TiO2 Commerciale Photocatalyseur Cellules (Klaine et al, (2008) 

ZnO Cosmétique Diffusion de la 

lumière UV 

Crème solaire, 

dentifrice 

 
(Serpone et al., 2007) 

 
 

Argent (Ag) 

 
 

Textile 

 
 

Occasionnels 

Chaussettes, 

vêtements, 

chaussures 

 

(Benn et Westerhoff, 2008) 

 
 

Or (Au) 

 
 

Électronique 

Utilisé dans les 
encres  
conductrices 

  

(Klaine et al., 2008) 

 
 
 

CuO 

 
 
 

Électronique 

Ingrédient 

essentiel 

Peinture 

antisalissure 

 
(Bondarenko et al., 2013) 

Batteries à  

lithium 

  
 (Sau et al., 2010) 

 

Nanotube de 

carbone 

Application 

commerciale 

Composite 

Polymère 

Lubrifiants, 

 
céramiques 

(Remédios et al., 2012) 
 

 

Composite 

structurale 

Matériaux 

magnétiques 

(Remédios et al., 2012) 
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1.3. Classifications et sources des nanoparticules 
 

Les nanoparticules sont généralement classées comme naturelles ou anthropiques (artificielles). 

Parmi les sources des nanoparticules naturelles, on note les éruptions volcaniques, les tempêtes de 

poussières, les incendies de forêt, le phénomène d'altération et d’érosion des sols provoqué par 

l'eau et le vent (Smita et al., 2012). Alors que d'origine biologique, on trouve notamment les 

particules virales (Hogan et al., 2004), les fragments de pollen (McMurry et al., 2000). Parmi les 

sources anthropiques de nanoparticules, on site les systèmes de combustion, les incinérateurs au 

charbon (Chang et al., 2004), les automobiles et les véhicules à moteur diesel (Kittelson 1998), 

les moteurs d’avion, les cigarettes et les pneus (Vincent et Clement, 2000 ; Hildemann et al., 

1991). Les nanoparticules sont également fabriquées par l’homme (NPs intentionnelles / 

fabriquées) telles que ceux trouvant dans le carbone (nanotubes de carbone, etc.), ce sont aussi des 

nanoparticules inorganiques (nanoparticules métalliques comme celles d’argent, d’or, les 

nanoparticules de dioxyde de titane, les nanoparticules d'oxyde de zinc, etc.), ou des nanohybrides 

organiques formés de polymères produits et de NPs métalliques (Sajid et al., 2015). 

1.4. Transfert et devenir des nanoparticules dans l’environnement 
 

Il est admis que la vie aquatique ainsi que terrestre ont évolué en présence des nanoparticules. 

L’accent sera mis sur le milieu aquatique car il constitue le principal point d'entrée et de dispersion 

des NPs dans les écosystèmes (Hartmann et al., 2014). En fait, la concentration                     des NPs dans l'eau 

de surface varie du ng/L au g/L, selon le type de nanoparticules. L'Union européenne signale que 

les NPs de TiO2 présentent la concentration la plus élevée dans les eaux de surface avec une valeur 

de 2,2 g/L, suivi des NPs d'Ag avec 1,5 ng/L (Röder et al., 2018). 

En effet, l’utilisation intensive des produits nano-activés provoque la libération des NPs dans 

l'environnement (Mitrano et al., 2016) tel que dans le cas des revêtements de sol (Bi et al., 2017) 

et des peintures de protection UV pour l'extérieur (Clar et al., 2019), mais la plupart des NPs (Ag, 
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TiO2 et ZnO) sont libérées dans l'environnement pendant leur phase d'utilisation. 

La libération intentionnelle et non intentionnelle des NPs dans l'environnement naturel présente 

une menace potentielle pour les humains et les organismes (Abbas et al., 2019a, Sendra et al., 

2019). Suite à la libération des NPs dans les systèmes aquatiques (Kumar et Al-Dabbous, 2016), 

ceux-ci subissent directement différents processus de transformation qui modifient leurs propriétés 

physico-chimiques (Abbas et al., 2020b) tels que l’agglomération, l'agrégation, la désagrégation, 

la dégradation d’un revêtement de surface, la dissolution, la dispersion, la sédimentation, les 

réactions redox, la transformation en nouvelles phases (Panzarini et al., 2018), l'adsorption, la 

sorption, l'oxydation, des réactions de réduction, la sulfuration, les réactions photochimiques et la 

complication avec d’autres produits chimiques (Amde et al., 2017). 

Les processus de biodégradation et de biomodification à médiation microbienne sont les 

principaux exemples des processus biologiques de transformations des NPs (Lead et al., 2018). Ce 

sont les principaux processus qui définiront le comportement des NPs dans l'eau (Lowry et al., 

2012). Les transformations de ces NPs diffèrent selon la nature de chaque particule et les conditions 

environnementales, telles que la chimie de l'eau, la taille des particules, le pH, la force ionique ainsi 

que la présence de matière organique naturelle (MON). Cependant, l'interaction des NPs libérées 

avec la MON changera leurs propriétés de surface en formant un revêtement naturel différent qui 

affectera leur comportement dans l'eau (Biswas et Sarkar, 2019). Le phénomène d'agrégation 

résulte de l'interaction entre deux objets mobiles, alors que le dépôt est l'attachement            d’une particule 

mobile à une phase immobile. Dans le cas de l’agglomération, les particules sont maintenues 

ensemble généralement par de faibles forces de van der Waals, tandis que leur agrégation résulte 

de   fortes liaisons chimiques. 

Les propriétés de surface des NPs jouent un rôle central influençant leur stabilité et mobilité 

quand elles sont sous forme de suspensions colloïdales, ou leur agrégation en particules plus 
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grosses (Meesters et al., 2013). Le devenir environnemental et la biodisponibilité des NPs 

dépendent également de leurs interactions avec les colloïdes aquatiques. Les réactions de 

dissolution conduisent à la libération d'ions toxiques (Wang et al., 2016). En plus, les NPs 

synthétiques peuvent absorber d'autres produits toxiques (comme le phénanthrène), ce qui amplifie 

la toxicité de ce dernier par potentialisation. 

Les NPs sont rejetées dans l'atmosphère à partir de sources ponctuelles ou non ponctuelles tout 

au long de leur cycle de vie. Les sources ponctuelles sont des installations de type fabrication, les 

processus de transport, les usines de traitement des eaux usées (STEP), l'incinération des déchets 

et les sites d'enfouissement. Les sources non ponctuelles des NPs sont représenté par les centres 

de leur production (Peng et al., 2017). 

Après la libération des NPs dans l'atmosphère, ils subissent des altérations physiques et des 

transformations chimiques, qui modifient leur comportement et leur devenir dans d'autres 

secteurs environnementaux (Fig. 3). 

 
 

Figure 3: Transport et devenir des nanomatériaux dans l'environnement (Domingos et al., 2015) 
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Les statistiques montrent que la production de NPs continuera à augmenter et dépassera 500 

000 tonnes par an dans les 20 ans à venir; ce qui mènera sûrement à une augmentation de la 

libération des NPs dans les milieux environnants, soit par les dépôts chimiques, soit par la 

circulation atmosphérique ou par le déversement d’effluents comme pour d'autres contaminants 

(Barmo et al., 2013). Les rejets d'eaux usées et de boues d'épuration, y compris les déchets solides, 

sont les voies intentionnelles d'entrée des NPs dans l'eau, le sol et les systèmes sédimentaires. 

Le diagramme ci-dessous résume les sources de libération des NPs et les différents processus 

de leur transformation (Grillo et al., 2018) (Fig. 4). 

 

 

Figure 4 : Les sources et les processus les plus importants affectant le devenir des NPs dans les 

systèmes aquatiques (Lead et al., 2018). 

 

1.5. Toxicité des nanoparticules 
 

De nos jours, des dizaines de NPs synthétiques émergent comme de nouveaux contaminants 

environnementaux et commencent leur voyage en suivant divers itinéraires pour atteindre le milieu 
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environnemental, souvent un plan d'eau (Bakaraki Turan et al., 2019). 

Le développement des nanotechnologies conduit à une prolifération rapide de nouveaux 

matériaux dans l'environnement, dont leurs éventuels impacts écotoxicologiques restent 

malheureusement inconnus pour la plupart (Biswas et Sarkar, 2019). Étant donné la variété 

croissante des NPs interagissant avec les diverses espèces aquatiques en régime complexe, l’étude 

des risques nano-écotoxicologiques est nécessaire pour mieux comprendre les mécanismes et les 

interactions possibles entre ces particules et les composantes des milieux aquatiques (Rai et Biswas, 

2018). Puisque l’eau des lacs et des marais est souvent de nature hétérogène et soumis à des 

variations de pH, d’oxygène dissous, de salinité, de dureté et de force ionique ou organique, la 

recherche des NPs dans les milieux aquatiques devrait prendre en compte les aspects pertinents 

de la limnologie et de la biogéochimie. L'exposition de notre environnement à de ces NPs peut 

entraîner des problèmes complexes pour les systèmes biologiques, puisqu’elles peuvent modifier 

considérablement leur structure, leur forme et leur taille lors de phénomènes d'agrégation, de 

solubilisation ou d'adsorption. 

Finalement, les NPs naturelles sont présentes dans l'environnement depuis des millions 

d'années et ont toujours été en contact avec différents organismes vivants. Cependant, les NPs 

artificielles, provenant de divers types de déchets de plusieurs industries telles que les textiles, le 

traitement du cuir, la fabrication des produits pharmaceutiques, la fabrication du papier, etc…, 

représentent, quant à elles, l'un des principaux polluants et génèrent des risques tant pour l'homme, 

que pour l'environnement et le milieu aquatique notamment (Aeenjan et Javanbakht., 2018). 

1.5.1. Toxicité pour l’atmosphère 
 

L'accumulation des nanoparticules dans l'environnement conduit à la génération de divers 

processus toxiques pour l'environnement comme la formation des nuages de poussière et de suie 

(Souza et al., 2019). Ces processus se produisent à la suite de la combustion des déchets organiques 
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se trouvant dans la nature (Gustafsson et al., 2009). Une combustion incomplète de combustibles 

fossiles augmente le risque d'exposition aux NPs (Hua et al., 2007 ; Souza et al., 2018). 

1.5.2. Toxicité pour les organismes marins 
 

La libération des nanoparticules (NPs) dans l'océan représente inévitablement une menace 

pour les organismes marins (Guan et al., 2018). Ainsi, les palourdes, par exemple, exposées à l'eau 

de mer contaminée par les NPs de TiO2 ont montré une diminution significative de leur activité 

AChE (Guan et al., 2018) conduisant à un impact négatif sur leur système immunitaire (Della Torre 

et al., 2015). D’une manière générale, les organismes marins, en particulier les invertébrés 

benthiques tels que les mollusques bivalves sont impactés. Xia et al. (2017) ont rapporté que les 

NPs sont neurotoxiques chez plusieurs bivalves marins. Ainsi, des préoccupations croissantes ont 

été souvent présentées en ce qui concerne les impacts écologiques et les effets physiologiques des 

NPs sur les organismes marins. 

Au cours de ces dernières années, l'exposition de diverses espèces marines à des NPs a été à 

l’origine d’une série d'impacts physiologiques néfastes, notamment concernant la réduction de la 

fertilité des espèces. Il a également été démontré que les NPs pourraient être neurotoxiques chez 

les poissons (Sheng et al., 2016). En revanche, l’interaction des NPs avec d’autres contaminants 

peut également altérer leur transport et leur réactivité (Sigmund et al., 2018). 

1.5.3. Toxicité pour les plantes aquatiques et les algues 
 

Il a été constaté que l'exposition de tissus végétaux de Spirodela polyrrhiza à des NPs 

provoquait différentes conséquences indésirables, variant selon le type et la nature des 

nanoparticules (Zhao et al., 2020). Les NPs ont souvent induit une augmentation de la 

concentration des espèces réactives de l’oxygène (Fig. 5). Ainsi, les NPs de zinc, par exemple sont 

connues pour entraîner, à des doses élevées, une toxicité dans les plantes (Molnár et al., 2020). 

Elles sont susceptibles d'induire un stress, des dommages sur l'ADN et une génotoxicité dans les 
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plantes si leur taille est de l’ordre de 50 nm et leur concentration est de l’ordre de 1000 μg/mL 

(Movafeghi et al., 2018 ; Hosseinpour et al., 2020). 

Par ailleurs, l'adsorption des nanoparticules de TiO2 à la surface des algues induit une 

augmentation de leurs poids, et de ce fait, une diminution de leur capacité flottante. Par conséquent, 

le fait qu’une plus petite surface de la plante soit exposée à la lumière du soleil entraînerat une 

baisse progressive du taux de photosynthèse. Les NPs de TiO2 se sont révélées ainsi toxiques pour 

les algues vertes (Navarro et al., 2008) alors que les NPs de ZnO ont montré une toxicité chez une 

espèce d’algues présente dans l’eau douce Euglena gracilis (Brayner et al., 2010). 

 
 

Figure 5 : Stress oxydatif induit par les NPs et suivi d'une explosion oxydative et d'une génération 

des ROS chez les plantes vertes (Ranjan et al., 2021) 

1.5.4. Toxicité des nanoparticules pour les bactéries et les microbes aquatiques 
 

Les bactéries sont généralement moins affectées par la toxicité des NPs par comparaison à 

d'autres organismes vivants en milieu aquatique, en raison de leur capacité à surmonter les 

conditions de stress et à développer leurs propres systèmes de défense (Freixa et al., 2018). Il a été 

constaté que les bactéries à Gram négatif sont encore moins sensibles que les bactéries à Gram 

positif (Freixa et al., 2018). 
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1.5.5. Toxicité des nanoparticules pour le sol 
 

Le « puits ultime » de chaque composant dans l'environnement est le sol, les NPs ne font 

pas l’exeption ont montré un impact sur la biodiversité des sols (Rajput et al., 2018b). Ainsi, ces 

particules minuscules finissent leur voyage dans le sol où elles deviennent dormantes pour un 

certain temps. Il est bien connu que le sol est un réservoir naturel pour une grande variété de 

microflores, en offrant des environnements propices à la croissance et à la survie des indicateurs 

biologiques. Cependant, la période de dormance sur le long terme des NPs peut provoquer de 

graves problèmes et contribuer à réduire la fertilité des sols provoquant ainsi un déséquilibre dans 

l'écosystème entier (Dinesh et al., 2012). 

1.5.6. Contamination des plans d’eau par les nanoparticules 
 

Les déchets domestiques et industriels rejetés dans les plans d’eau peuvent contenir des 

nanoparticules sous forme agrégée ou colloïdale. Les rejets contiennent généralement des matières 

organiques (polysaccharides et des microbes) et des matières inorganiques (oxydes de métaux 

lourds) qui rendent les plans d'eau impropres à l'utilisation. En fait, il a été suggéré que l'argent 

ionique, par exemple, se révèle hautement toxique et perturbe l'activité enzymatique, ce qui 

engendre un disfonctionnement de l'osmorégulation chez les poissons, et conduit à la mort de 

certaines espèces (Tang et Wang., 2004). Les NPs peuvent également s'accumuler à la             surface des 

océans, présentant alors une voie de risque d'exposition aux aérosols pour les oiseaux et les 

mammifères marins, ainsi qu’aux organismes vivants en surface, en raison de leur nature 

hydrophobe (Kennedy et al., 2004). 

1.5.7. Toxicité des nanoparticules et impact sur la santé humaine 
 

Avec le développement rapide des nanotechnologies, les nanomatériaux de plus en plus 

utilisés dans la vie quotidienne, apportant de nombreux avantages aux êtres humains (Wang et al., 

2019) mais induisent en contre partie des effets néfastes sur la santé humaine et l'environnement 
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(Noël et al., 2020). Ainsi, l'inhalation des NPs atmosphériques, par exemple, a causé 60 000 décès 

par an d’après l'Agence américaine de protection de l'environnement ces dernières années 

(Oberdorster et al., 2004). Ce phénomène peut entraîner une génération directe d'espèces réactives 

de l'oxygène (ROS) ayant le potentiel d'attaquer l'ADN, les protéines et les membranes cellulaires 

(Ema et al., 2017). Ainsi, une étude a indiqué, par exemple, que les nanoparticules de TiO2 

induisent des ROS qui entraînent un dysfonctionnement des protéines, une dégradation de l'ADN 

et des dommages oxydatifs dans le cerveau de la souris (Deshmukh, 2019). De plus, des données 

montrent une affinité des NPs avec les métaux de transition et les polluants chimiques 

organiques, qui augmentent le niveau de toxicité (Cheng et al, 2004). Une seconde étude a montré 

que les nanoparticules d'argent, couramment utilisés pour leurs propriétés antimicrobiennes, 

induisent une inhibition de la croissance des micro-organismes en générant des espèces réactives 

de l'oxygène (ROS), interagissant avec les parois cellulaires, endommageant l'ADN, et peuvent 

avoir des effets génotoxiques tels que l’apoptose, et l'aberration chromosomique (Adriana, 2020). 

Au niveau cellulaire, les nanoparticules sont responsables du gonflement du réticulum 

endoplasmique et provoquent des modifications vacuolaires (Akter et al., 2017). De plus, une 

concentration élevée de nanotubes à multiples parois s'est avérée responsable de la dégénérescence, 

de l'élargissement et de la raréfaction du noyau des cellules macrophages. (Jia et al., 2005). Ainsi, 

les NPs peuvent êtres une menace pour la vie ; l'exposition directe ou indirecte aux NPs présente 

un risque grave pour la santé humaine (Fig. 6). 
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Figure 6: Présence des nanoparticules dans l'environnement, mode de contamination et effets 

possibles sur la santé humaine (Lu et Radisic, 2021) 

En fait, l'exposition directe se produit généralement après contact avec l'eau contenant des 

traces de NPs telles que les effluents industriels rejetés dans les systèmes aquatiques. L'inhalation 

d’air contaminé, la consommation d'eau potable contaminée ou l'inhalation d'aérosols d'eau sont 

principales voies de contact directes par les NPs (Rajput et al., 2018b). La consommation des 

poissons, des crustacés et des mollusques filtrants est aussi un exemple d'exposition indirecte. Les 

mollusques sont connus pour leur capacité à accumuler des NPs avec les particules naturelles et les 
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polluants associés aux sédiments (Guha et al., 2020). Cependant, les effets réels associés à la 

présence des NPs dans l’eau font souvent défauts et sont difficiles à analyser car ces contaminants 

modifient leurs propriétés en milieu aquatique (Souza et al., 2019). 

En ce qui concerne le comportement des NPs dans l’organisme, il est largement admis 

qu’elles montrent une accumulation de haut niveau dans le foie et la rate conduisant à des 

dommages supplémentaires (Hassanen et al., 2020). Ainsi, des nanobatônnets d'or (AuNR) ont été 

injectés par voie sous-cutanée à des souris. La majeure partie des nanomatériaux est restée dans le 

site d'injection. Cependant, les ions Au libérés dans le système ont produit des dommages oxydatifs 

tissulaires (Schmid et al., 2017). Lopez-Chaves et al., (2018) ont exposé des rats Wistar à des 

AuNP de 10, 30 ou 60 nm pour suivre leur emplacement et leur distribution dans les sous-cellules 

et les tissus. Ils ont détecté des traces d'AuNPs dans le foie, l'intestin, l'urine, les fèces, les reins et 

la rate. De plus, la microscopie électronique à transmission (MET) a révélé des particules dans les 

cellules du côlon et dans des échantillons de foie. Leur taille a joué un rôle majeur dans la 

biodistribution et les voies d'excrétion. Les plus petites NPs induisaient des effets délétères plus 

importants, comme a été confirmé par des dommages sur l'ADN. Tout ceci est possible parce que 

les AuNPs, ultra-petites, présentent de meilleurs temps de circulation avec une biodistribution et 

une biodisponibilité différente par rapport aux AuNPs plus grandes (Schmid et al., 2017). En outre, 

il a été démontré que les AuNPs ultra-petites pouvaient posséder des propriétés cytotoxiques 

lorsque les ligands de sa stabilisation permettent un accès direct à la surface de l'Au soit par 

l'activité catalytique de la surface, soit par une association directe avec des molécules biologiques 

(Schmid et al., 2017). En effet, des différences significatives ont été observées dans certaines 

enzymes hépatiques après injection intrapéritonéale d'AuNP à des rats (Abdelhalim et Moussa., 

2013). Les AuNPs avaient produit une légère néphrotoxicité et hépatotoxicité (Das et al., 2012). 

En revanche, les AuNPs servant de biomarqueur, de biocapteur et de transporteurs de médicaments, 
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induisaient une réelle épatotoxicité, une cytotoxicité et une toxicité au niveau de la rate et des 

poumons (Lin et al., 2016). En plus, l'apoptose et l'inflammation du tissu hépatique ont été 

observées chez la souris après administration intraveineuse d'AuNPs (Cho et al., 2009). 

1.6. Nanoparticules de choix 
 

50 % des polluants présents dans l'eau sont de nature organique (Srinivasan, et al., 2019). 

Diverses techniques ont été décrites pour le traitement de ces polluants organiques dans les eaux 

usées et l'air. Parmi ces techniques, la photocatalyse des nanoparticules métalliques s’est révélée 

être efficace (Arif et al., 2019). Les nanomatériaux ont en effet des propriétés optiques, chimiques 

et physiques qui dépendent principalement de leur taille et de leur forme. Les nanoparticules 

d'oxyde de titane (TiO2) et les nanoparticules de dioxyde de zinc (ZnO), ont en particulier, utilisées 

comme photocatalyseur dans la dégradation de polluants (Moradnia et al., 2021). 

1.6.1. Les nanoparticules d’oxyde de zinc 
 

Les nanoparticules d'oxyde de zinc (ZnO NPs) sont considérées parmi les NPs métalliques 

les plus couramment utilisées. En effet, ces NPs ont été testées comme photocatalyseurs très 

efficaces, semi-conducteurs (Saravanan et al., 2017). De plus, les NPs de ZnO, qui peuvent être 

recyclées (Alamdari et al., 2020), présentent des propriétés physiques spécifiques telles qu'une 

forte énergie de liaison d'excitation (60 meV), une réactivité élevée, une large bande interdite (3,37 

eV) (Jayachandran et al., 2021), une grande surface spécifique, une photosensibilité, une nature 

non toxique et une stabilité chimique (Tatagar et al., 2021 ; Jamdagni et al., 2018). Toutes ces 

propriétés sont bénéfiques à diverses applications allant de la médecine, aux soins personnels, à 

l'agriculture (Santhoshkumar et al., 2017), aux traitements des eaux usées et en optoélectronique 

(Bharat et al., 2019 ; Murali et Sohn, 2018) et dans le domaine de la photocatalyse (Li et al., 2020). 

Les NPs de ZnO peuvent être obtenues mécaniquement ou chimiquement (Kontopoulou et al., 

2016). 
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L’introduction de ZnO NPs dans le béton a permis de minimiser les problèmes 

environnementaux liés à la qualité des matériaux de construction, et de réduire les quantités des 

déchets et des émissions de gaz à effet de serre. Leur utilisation a permis aussi la réduction des 

coûts de production et de maintenance (Kamal et al., 2020). 

Les NPs de ZnO sont des semi-conducteurs avec une structure hexagonale stable et 

présentent une excellente activité photocatalytique (Fig. 7). 

 

Figure 7 : Réactions d'oxydation et de réduction impliquant le mécanisme de photodégradation 

en présence du photocatalyseur ZnO (Prasad et al., 2016) 

Le ZnO existe sous trois formes différentes : la sphalérite cubique, la wurtzite hexagonale 

(Fig. 8) et le sel de roche cubique, rarement observé. La wurtzite polymorphe hexagonale est la 

forme la plus stable à température ambiante (Prasad et Karthikeyan, 2017). Les propriétés 

fascinantes du ZnO rendent ces matériaux intéressants et ayant diverses applications tel que dans 

le domaine photovoltaïque (Sruthi et al., 2018 ; Reimer et al., 2014), allant des photo-détecteurs, 

des transistors à émission de champ, des applications de récupération d'énergie (Mishra et al., 

2015), des capteurs de gaz (Cretu et al., 2016), des transducteurs piézoélectriques (Faraji et al., 
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2016) à des photocatalyseurs écologiques (Wen et al., 2015). Le dopage par un autre élément peut 

encore améliorer les propriétés optiques de ces nanoparticules semi- conductrices (Suwanboon et 

al., 2013). 

 
 

Figure 8: Illustration du système wurtzite hexagonal de nanoparticule ZnO 

 (Sarkar et Sarkar, 2021) 

En effet, le dopage avec d'autres composés tels que les éléments de terres rares (RE) ou les métaux 

comme le cuivre (Cu) les métaux nobles comme l'or (Au), est une stratégie bien connue pour 

contrôler les propriétés des NPs de ZnO (Kegel et al., 2018). Le dopage des NPs de ZnO permet 

d’optimiser leurs efficacités et le spectre de luminescence pour des applications telles que les écrans 

et les capteurs utilisant une conversion UV-visible (Li et al., 2018). En outre, ce processus modifie 

la bande interdite optique et génère des défauts ponctuels dans le réseau de ZnO (Poornaprakash et 

al., 2018). Le dopage par l’Au, par exemple, a permis d’améliorer l'activité photocatalytique 

(Hernández-Carrillo et al., 2020), le contrôle de la température (Poornaprakash et al., 2018), les 

non-linéarités optiques (Vinoditha et al., 2019) et la détection de l'humidité (Yu et al., 2019). En 
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effet, l’or (Au) est un élément métallique inerte qui présente des propriétés intéressantes en tant 

que catalyseur hétérogène (Ouarez et al., 2018). Du coup, l'effet de dopage à l’Au dans les NPs de 

ZnO sur leurs propriétés structurelles, diélectriques, optiques, magnétiques et biologiques a été 

illustré (Anwar et al., 2021) ; le ZnO dopé par l’Au présente aussi une excellente sélectivité en 

détection, en particulier pour réaliser des biocapteurs. Il peut également être utile pour la 

récupération d'énergie et les dispositifs optoélectroniques (Lu et al., 2016) et les catalyseurs de 

type AuZnO présentent également des performances prometteuses. 

 Le cuivre (Cu) ayant des propriétés physiques et chimiques similaires aux propriétés du 

zinc, a été également choisi comme ion dopant (Prasad et Karthikeyan, 2017). En effet, ce métal 

possède des propriétés plasmoniques intéressantes et il est plus économique que d'autres métaux 

(Javid et al., 2016). Par ailleurs, le ZnO dopé au Cu a été largement étudié, à la fois sur le plan 

fondamental qu’expérimental (Indrajith Naik et al., 2021). En effet le ZnO est non toxique et peut 

donner une luminescence intensive (Klingshirn et al., 2007), tandis que son dopage avec le Cu lui 

confère des propriétés ferromagnétiques (Ferhat et al., 2009). D'autre part, le Cu a une structure de 

coque électronique similaire à celle du Zn (Bahsi et Oral, 2007), et peut influencer la bande 

interdite du ZnO (Ahn et al., 2007). En modifiant la morphologie par le dopage, on peut facilement 

adapter leurs propriétés optiques et magnétiques, ainsi le ZnO dopé au Cu a été considéré comme 

un candidat privilégié pour l’élaboration de biomarqueurs (Dobson et al, 2006 ; Klingshirn et al, 

2007), et comme réactif de contraste en imagerie par résonance magnétique pour le diagnostic (Lee 

et al, 2006). Le cuivre (Cu) est, de ce faite, un élément essentiel parmi les composants métalliques 

du dopage car c’est un activateur de luminescence qui peut altérer la luminescence des cristaux de 

ZnO (Ferhat et al., 2009 ; Thang et Pacchioni, 2019). Par ailleurs, la génération de cristallites de 

Cu, de petite taille et ayant une stabilité élevée est d'une importance cruciale. À cet égard, 

l'hybridation du catalyseur Cu dans du ZnO représente donc une stratégie prometteuse (Zhong et 
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al., 2020). 

1.6.2. Les nanoparticules de dioxyde de titane (TiO2 NPs) 
 

Le dioxyde de titane (TiO2) est l'un des matériaux semi-conducteurs les plus utiles dans les 

technologies optiques. Il peut être cristallisé sous trois phases allant de l’anatase (tétragonale), au 

rutile (cubique) et à la brookite (orthorhombique). Le rutile est la phase la plus courante, la plus 

stable, avec une absorption UV élevée et une toxicité inférieure à celles de l'anatase (Fang et al, 

2012 ; Nabi et al., 2019). Les deux autres formes sont les phases semi- stables du TiO2 (Jasbi et 

Dorranian, 2017). L'oxyde de titane (TiO2) est un matériau bien connu et    bien étudié, notamment 

en raison de la stabilité de sa structure chimique, de sa biocompatibilité, de ses propriétés 

physiques, optiques et électriques, de son faible coût et de sa disponibilité (Thompson et al., 2018). 

En particulier, ses propriétés photocatalytiques sont utilisées dans un large éventail d'applications 

dans l'environnement, par exemple pour éliminer les polluants de l'eau et de l'air (Zhu et al., 2018) 

notamment dans la dégradation des pesticides et des produits à base d'hydrogène (Seger et Kamat, 

2009). Mais, il est également utilisé dans d'autres domaines tels que               les cellules solaires, les 

capteurs de gaz (Liu et al., 2018), les écrans solaires (Lu et al., 2018), la construction, les peintures 

et en médecine comme matériaux antibactériens (Zhang et al., 2018 ; Amanulla et Sundaram., 2019 

; Rosi et Kalyanasundaram, 2018). Il possède également des propriétés physico-chimiques 

hydrophobes (Kashale et al., 2016). Au cours des dernières décennies, la photodégradation des 

polluants organiques à l'aide des nanoparticules à base de TiO2 (Fig. 9) a attiré une attention 

croissante (Soleimani et al., 2016). 
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Figure 9 : Mécanisme d'action des nanoparticules de TiO2 photocatalytiques activées par la 

lumière (Ogunsona et al., 2019) 

 

Le TiO2 est l'un des matériaux idéals pour la photodégradation en raison de sa stabilité chimique 

et de son efficacité. Par conséquent, le dopage des NPs de TiO2 par des métaux nobles tel que l’Au, 

a permis d’améliorer leurs propriétés optiques (Kravets et al., 2018), leur efficacité quantique et 

leur gamme d'absorption de la lumière visible (Ratchford et al., 2017). 

 

2. Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) 

 

2.1. Généralités 

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) sont des polluants organiques persistants 

(POPs) omniprésents dans les milieux marins côtiers (Deelaman et al., 2020), en particulier dans 

les zones les plus densément peuplées et urbanisées (Balcıoğlu, 2017). Ces composés constituent 

une classe de produits chimiques organiques complexes qui contiennent au moins deux cycles 

benzéniques. Ils sont fusionnés entre les atomes de carbone et d'hydrogène. Ils peuvent être classés 

en deux groupes principaux : les HAPs de faible poids moléculaire (LMW ; deux à trois anneaux 
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benzéniques) et les HAPs de haut poids moléculaire (HMW ; quatre à six anneaux) (Rocha et 

Palma, 2018). 

Les HAPs contiennent plus de 200 produits chimiques qui contaminent l’environnement (Zhang 

et al., 2016). Ils peuvent être générés à partir de diverses sources telles que des processus naturels 

comme par exemple, pendant la maturation du pétrole brut et des processus similaires et sont 

appelés pétrogéniques (Ali, 2019), ainsi que par les feux de forêt et de prairie dits pyrogènes (Bao 

et al., 2019). La plupart des sources anthropiques trouvent leurs origines dans des processus 

pyrogènes tels que la combustion du pétrole, du gaz, du charbon et de la biomasse (Abdel-Shafy et 

al., 2016). Les HAPs sont très mobiles dans l'environnement en raison de leurs propriétés physico-

chimiques, ce qui leur permet de subir un transport sur de longues distances provoquant une 

pollution mondiale (Dat et Chang, 2017). Cependant, ils sont largement présents dans les matrices 

biotiques et abiotiques du monde entier. 

Dans les études environnementales, les HAPs sont considérés comme des polluants prioritaires car 

ils agissent comme perturbateurs endocriniens, génotoxiques, cancérigènes et mutagènes 

(Balcıoğlu, 2016). Ce sont des polluants dangereux qui suscitent de grandes préoccupations 

environnementales. La plupart des HAPs rejetés dans l'environnement s'accumulent dans la couche 

arable (Zeng et al., 2021). Certains HAPs présentent aussi des risques potentiels pour la santé 

humaine (Davie-Martin et al., 2017). En effet, l’agence de protection de l'environnement (USEPA) 

a défini 16 HAPs comme polluants prioritaires. De plus, de nombreux experts de plusieurs 

organisations, dont l'Occupational Safety and Health Administration (OSHA) et le National 

Institute for Occupational Safety and Health (NIOSH), ont défini des limites d'exposition aux 

HAPs (Lübeck et al., 2016). Depuis la dernière décennie, de nombreux pays ont étudié les HAPs 

de manière approfondie (Bao et al., 2019). 

 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0269749121011635#!
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2.2. Propriétés des HAPs 
 

Les HAPs constituent un groupe de composés organiques lipophiles avec une structure cyclique 

comprenant deux ou plusieurs cycles benzéniques. Ce sont des composés organiques semi- volatils 

avec une faible pression de vapeur saturante et une faible solubilité dans l'eau. D’après Keith et 

Telliard, (1979) et Yan et al. (2004), 16 HAPs ont été classés comme polluants prioritaires dans 

l’environnement (Tableau 1). De plus, les HAPs sont difficiles à éliminer et en particulier dans les 

environnements aquatiques car ils ont tendance à s'adsorber pendant de longues périodes sur         ̀les 

matières particulaires. Ils appartiennent à la classe des polluants organiques persistants constitués 

d'au moins de deux cycles aromatiques fusionnés, neutres, apolaires, peu volatils, de faible 

solubilité dans l'eau, ont un point de fusion et d'ébullition élevé et une faible pression de vapeur 

(Zhu et al., 2009 ; Behera et al., 2018). En revanche, ces substances sont stables (hydrolyse 

négligeable) mais leur biodégradabilité varie fortement selon les conditions du milieu. Étant 

hydrophobes et liposolubles, la plupart des HAPs ont tendance à s'adsorber sur les matrices solides 

et notamment sur les matières organiques. 

Les HAPs de faible poids moléculaire (deux ou trois cycles) sont plus facilement dégradables que 

ceux ayant des poids moléculaires plus élevés (quatre cycles ou plus) en raison de la volatilité et 

de la solubilité relativement plus élevées. Cependant, les HAPs de haut poids moléculaire ont la 

propriété de rester fortement fixés aux sédiments, devenant ainsi résistants à la dégradation 

microbienne, et de par leur nature incombustible, ils sont maintenus dans l'environnement pendant 

de longues périodes. Sachant que ce sont des polluants très préoccupants en raison de leurs effets 

toxiques non seulement envers les organismes aquatiques, mais aussi chez les animaux d'ordre 

supérieur et les humains par bioaccumulation (Dobaradaran et al., 2020), conduisant à la 

mutagénicité, la cancérogénicité, la génotoxicité ainsi qu’ayant des propriétés potentielles de 

perturbation endocrinienne, ils sont responsables de l'initiation des tumeurs (Behera et al., 2018). 
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Les caractéristiques physico-chimiques des 16 HAPs toxiques pour l'environnement sont 

présentées le tableau suivant. 

Tableau 2 : Structure chimique des 16 HAPs prioritaires (Yan et al., 2004). 

 

 
 

2.3. Source, Transfert et devenir des HAPs dans l’environnement 
 

Le dernier siècle du développement industriel a conduit à une augmentation significative 

des concentrations des HAPs dans l'environnement. Les sources des HAPs sont très vastes et 

complexes. Ils proviennent de voies naturelles dues principalement à des processus de combustion 

tels que les incendies de forêt et de prairie (Fig. 10), la diagenèse de la matière organique, la 

biosynthèse de plantes et de micro-organismes, les fuites de pétrole, la décomposition végétale et 

l’érosion des roches sédimentaires contenant des hydrocarbures pétroliers (Shen et al., 2022). Les   

HAPs se propagent dans le milieu marin par le biais des rejets d'eaux usées, du ruissellement de 
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surface, du transport maritime, des déversements de pétrole et des dépôts atmosphériques.  

Les sédiments marins côtiers agissent à la fois comme un puits efficace et comme une source de 

HAPs. Par rapport aux procédés de combustion, la quantité des HAPs produite par biosynthèse est 

très faible, voire négligeable. Cependant, avec le développement des activités humaines, les sources 

anthropiques sont devenues la principale source de HAPs identifiée dans les sols et les sédiments. 

La première source est due au phénomène de pyrolyse, qui est dû principalement à la combustion 

incomplète du charbon, du pétrole, du bois et des composés polymères organiques (Goudarzi et al., 

2017). La seconde voie de production est due aux ressources pétrolières à savoir les fuites et les 

rejets de pétrole brut, de goudron de houille, d'asphalte, d'huile de schiste, d'encre de carbone et de 

diverses huiles minérales industrielles durant leur extraction, leur        transport, leur production et 

utilisation (Arbabi et al., 2015). Les autres sources artificielles proviennent des processus de 

cuisson des aliments, de l'incinération des déchets municipaux (Fang et al., 2004) et des émissions 

agricoles de surface (rejet d'eaux usées, utilisation de pesticides et d'herbicides pendant l'irrigation 

agricole). 

 
Figure 10 : Principales sources et processus de transport des HAPs dans l'environnement 

 (Sun et al., 2021) 
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Les HAPs pyrogènes sont créés par oxydation incomplète lors de phénomène de combustion. 

S'ils sont rejetés dans l'atmosphère, ils peuvent être transportés sur de longues distances avant 

d’atteindre les milieux terrestres et aquatiques via le dépôt d'aérosols (Balcioğlu et al., 2017). En 

plus, dans un processus pyrogène, les HAPs se forment au cours de la pyrolyse où les substances 

sont brûlées à des températures élevées (> 350°C) dans les conditions anaérobies. En revanche, les 

HAPs provenant d'activités pyrogènes se trouvent principalement dans les zones urbaines (Abdel-

Shafy et Mansour, 2016). Certaines des plus grandes sources de HAPs pyrogènes proviennent de 

la production de coke et de la conversion thermique du pétrole brut en hydrocarbures (Enzminger 

et Ahlert, 1987). Finalement, les HAPs pyrogènes se forment involontairement au cours de la 

combustion incomplète de carburants dans les véhicules à moteur et les bois lors des feux de forêt 

(Zou et al., 2003). 

Les HAPs pétrogènes se forment naturellement par maturation du pétrole brut sur des millions 

d'années lors de processus géochimiques à basse température (100 et 150°C) (Abdel-Shafy et 

Mansour, 2016). 

La troisième sources phytogéniques (ou plus largement biogéniques) proviennent de la synthèse de 

ces molécules par les plantes et les organismes d'ordre inférieur tels que les bactéries et les algues 

(Krauss et al., 2005). 

Les HAPs pénètrent dans l'environnement de différentes manières, notamment par des phénomènes 

de fuite, volatilisation et biosynthèse. Par ailleurs, les HAPs présents dans l'environnement sont 

capables de migrer à travers différents récepteurs environnementaux par les cours d'eau, les 

précipitations et l'air (Sakshi et Haritash, 2020). Ainsi, ils atteignent l'environnement 

principalement par l'air résultant de processus thermiques industriels et naturels. En 2004, environ 

530 000 tonnes de ces 16 HAPs prioritaires ont été émises dans l'atmosphère dans le monde 

(Umweltbundesamt, 2016). En 2010, l'Allemagne a émis 191,5 tonnes de benzo(a)pyrène (B(a)p), 
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de benzo(b)fluoranthène (BbF), et de benzo(k)fluoranthène (BkF) dans l’atmosphère 

(Umweltbundesamt, 2016). Ils pénètrent aussi dans les eaux de surface via différentes voies, telles 

que le ruissellement urbain, les dépôts atmosphériques, les effluents municipaux et industriels et 

les fuites de pétrole (Aryal et al., 2006). Plus de 80% de l'apport des HAPs dans les eaux se fait via 

les dépôts atmosphériques (Umweltbundesamt, 2016). 

La présence de ces éléments entraîne une eutrophisation et une inhibition importante des processus 

biologiques (Dokianakis et al., 2006). Ainsi, ils pourraient altérer l'équilibre des organismes 

aquatiques et affecter les communautés microbiennes (Sawulski et al., 2016). De plus, des 

perturbations importantes comme le blanchiment et l’altération de la croissance des coraux peuvent 

avoir lieu (Jafarabadi et al., 2018).  

2.4. Le risque pour la santé et les effets indésirables des HAPs pour l'homme et les 

animaux 

Il a été rapporté que des expositions prolongées ou répétées à de faibles doses aux HAPs entraînent 

un éventail de problèmes de santé relativement graves pour l’homme. En effet, ces produits causent 

une altération de la fonction pulmonaire et divers types de cancer (notamment le cancer du poumon, 

de la peau et du tube digestif) (Diggs et al., 2011). De plus, il a été démontré qu'une insuffisance 

hépatique et rénale et une jaunisse surviennent après une exposition chronique aux HAPs. 

D’ailleurs, les niveaux d'immunoglobulines étaient faibles chez les travailleurs des fours à charbon 

exposés de façon chronique aux HAPs et l'inhalation orale et nasale de ces molécules peut 

provoquer une hémolyse des érythrocytes (Chang et al., 2020). 

Des études ont montré que l'exposition à court terme aux HAPs peut entraîner une altération de la 

fonction pulmonaire chez les patients asthmatiques et peut augmenter le risque de thrombose              chez 

les patients atteints de maladie coronarienne (Kim et al., 2013). Cependant, les études sur les effets 

cardiovasculaires, gastro-intestinaux, hématologiques et musculo-squelettiques, due à l'inhalation 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S004896972100471X#bb0170
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à court terme des HAPs chez l'homme sont rares. Des symptômes tels que la nausée, les 

vomissements, la confusion et l’irritation de la peau et des yeux sont caractéristiques après une 

exposition à courte durée à des concentrations élevées de HAPs (Goudarzi et al., 2017). 

En ce qui concerne l’environnement, les HAPs présentent une toxicité aiguë modérée à élevée pour 

les organismes aquatiques. Celle-ci dépend du type de HAPs et de l'organisme impliqué. En 

général, les HAPs sont très toxiques pour le zooplancton avec des valeurs de CL50 (concentration 

mortelle qui tue 50 % de la population) variable. Par exemple, pour le benzo[a]pyrène, des valeurs 

de CL50 de l’ordre de 5 μg L-1 et 58 μg L-1 sont enregistrées respectivement pour Daphnia pulex 

et Eurytemora affinis. Une toxicité similaire a été observée pour Ceriodaphnia reticulata (CL50 = 

4,3 µg L-1) et Daphnia magna (CL50 = 4,7 μg L-1) (Ikenaka et al., 2013). En revanche, les HAPs 

ont montré des effets néfastes sur les phytoplanctons, de sorte qu'ils sont extrêmement toxiques 

contre certains phytoplanctons, alors que d'autres espèces de phytoplanctons ont des niveaux de 

tolérance plus élevés. Ainsi, le benzo[a]pyrène était notamment toxique pour Scenedesmus acutus 

(CL50 = 5 μg L-1) et Pseudokirchneriella subcapitata (CL50 = 15 μg L -1), alors que leur toxicité 

s’avérait plus faible pour Anabaena flosaquae et Chlamydomonas reinhardtii (CL50 = 4000 μg L-

1) (Schoeny et al., 1988). À des concentrations subtoxiques, les HAPs peuvent entraîner une 

réduction importante de la croissance des espèces planctoniques, une inhibition enzymatique, une 

augmentation de la peroxydation lipidique, une inhibition de la photosynthèse, etc. (Othman et al., 

2011). 

Outre les effets toxiques sur les planctons, les recherches sur la bioconcentration et la 

bioaccumulation des HAPs chez les espèces planctoniques prennent de l'ampleur compte tenu du 

rôle de ces organismes comme source de nourriture pour les poissons (Almeda et al., 2013). En 

plus, les HAPs peuvent nuire aux animaux d'ordre supérieur, menaçant ainsi la survie de ces 

espèces. Elle influence la perturbation du métabolisme normal des hormones sexuelles (y compris 
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les gonadotrophines) chez les poissons, les oiseaux et les mammifères, même à des concentrations 

extrêmement faibles. Cela conduit à un dysfonctionnement des processus de reproduction par la 

réduction de la fertilité, l'altération du comportement sexuel, la viabilité de la progéniture et le taux 

d'éclosion.  

La toxicologie des HAPs est importante en raison de leurs propriétés mutagènes et cancérigènes 

(Honda et Suzuki., 2020). Ainsi, l'exposition aux HAPs a été associée à des maladies comme le 

cancer et les troubles de la reproduction (Kim et al., 2013). L’attention croissante sur la toxicité 

des HAPs à l’échelle planétaire pour les écosystèmes aquatiques est totalement justifiée (Law et 

al., 2017). Cependant, la contamination de l'environnement se présente sous la forme d'un mélange 

de substances toxiques, dont certaines ont des propriétés chimiques spécifiques, des modes de 

toxicité et un potentiel d'interaction singuliers. En effet, les HAPs sont des polluants très 

préoccupants en raison de leurs effets toxiques non seulement sur les organismes, mais aussi chez 

les animaux et les humains d'ordre supérieur. Étant donné que les écosystèmes aquatiques sont les 

lieux privilégiés de la reproduction des poissons, la présence des HAPs dans ces milieux conduit à 

la bioaccumulation de ces produits, leurs bioamplifications à travers la chaîne alimentaire 

aquatique et aussi leurs bioconcentrations par transfert via la chaîne trophique aquatique (Depree 

et Ahrens, 2008) provoquant des effets indésirables (Meador et al., 2006) comme la réduction de 

la croissance (Christiansen et George, 1995), des dommages à l'ADN (Caliani et al., 2009) et des 

malformations des embryons et des larves (Carls et al., 2008). Les poissons offrent un bon 

indicateur de la pollution des HAPs dans les plans d'eau (Nyarko et Klubi, 2011), en raison de la 

stabilité et de la lipophilicité élevées des HAPs (Bouloubassi et al., 2001). Ainsi, ils s'accumulant 

dans les tissus adipeux des poissons (Van der Oost et al., 1991) lorsqu'ils sont ingérés soit par la 

nourriture (Meador et al., 2006) ou par sorption par la peau et les branchies (Gobas et al., 1999). 

Une augmentation des activités anthropiques au cours des dernières années ainsi qu'un processus 
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inévitable de biotransformation et de bioamplification font que les niveaux des polluants à base des 

HAPs sont devenus une menace pour les écosystèmes aquatiques (Nwaichi and Ntorgbo, 2016). 

Globalement, plusieurs HAPs sont présents dans l'environnement mais la plupart des études restent 

focalisées sur les 16 HAPs prioritaires, qui sont cancérigènes pour l'homme, comme le 

benzo[a]pyrène, le chrysène et le benzo[a]anthracène (Andersson et Achten, 2015). 

2.5. Hydrocarbures aromatiques polycycliques de choix : le benzanthracène (Banth), le 

Benzo[a]pyrène (B(a)p) et le fluoranthène (FL) 

Au cours de la présente étude nous nous sommes intéressés à trois HAPs, considérés parmi 

les 16 HAPs prioritaires détectés dans les milieux aquatiques, qui sont le benzanthracène (Banth), 

le Benzo[a]pyrène (B(a)p) et le fluoranthène (FL). 

2.5.1. Le benzanthracène 
 

Le benzanthracène est un hydrocarbure aromatique cristallin composé de quatre cycles 

benzéniques fusionnés (Fig. 11), produit par une combustion incomplète de matière organique. Le 

benzanthracène se trouve principalement dans les gaz d'échappement à essence et à diesel, la fumée 

de tabac et de cigarette, le goudron de houille et le brai de goudron de houille, les émissions de 

combustion de charbon, les aliments grillés au charbon de bois, les acides aminés, les acides gras 

et les produits de pyrolyse des glucides, la fumée de bois et de suie, la créosote, l'asphalte et les 

huiles minérales (MAK Value Documentation, 2012). 

 

Figure 11 : Structure du benzanthracène 
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Cette substance est utilisée uniquement à des fins de recherche. Le benzanthracène s'est révélé 

génotoxique et cancérigène dans les études animales. Des tumeurs ont été induites dans le foie, la 

peau et les poumons de jeunes souris après ingestion, application cutanée et injection sous- cutanée 

et intrapéritonéale.  

Le métabolisme du benzanthracène via le cytochrome P450 et l'époxyde hydrolase conduit aux 

dihydrodiols suivants : le trans-3,4-dihydroxy-3,4-dihydrobenzo[a]anthracène, le trans-5,6- 

dihydroxy-5,6-dihydrobenzo[a]anthracène, le trans-8,9-dihydroxy-8,9 dihydrobenzo[a]anthracène 

et le trans-10,11-dihydroxy-10,11-dihydrobenzo[a]anthracène. Le 3,4-dihydroxy-3,4-

dihydrobenzo[a]anthracène résultant de l'époxyde 3,4-époxy-3,4- dihydrobenzo[a]anthracène est 

le cancérogène proximal qui est ensuite métabolisé en cancérogène ultime et le 3,4-dihydroxy-1,2- 

époxy-1,2,3,4-tétrahydrobenzo[a]anthracène (antiforme) et conduit à des adduits d'ADN (Levin et 

al., 1978 ; MAK Value Documentation, 2012). 

2.5.2. Le Benzo[a]pyrène 
 

Le benzo[a]pyrène (B(a)p) est l'un des hydrocarbures aromatiques polycycliques cancérigènes les 

plus puissants et il est principalement produit à partir de la combustion incomplète de matières 

organiques (Lu et al., 2019). Le benzo(a)pyrène est un HAPs à cinq anneaux (Fig. 12), qui a été 

fréquemment choisi comme HAPs représentatif pour étudier ses impacts. 

 

 
Figure 12 : Structure du benzo[a]pyrène 
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Le B(a)p est rapidement distribué dans les organes internes en quelques minutes (Kotin et al., 

1959). Il est stocké dans les organes riches en graisses tels que la moelle osseuse. Il est ensuite 

progressivement relargué dans la circulation sanguine (IARC, 1983). Le benzo(a)pyrène a été 

détecté dans le lait, le placenta et le cordon ombilical des femmes séjournant à Pékin depuis au 

moins 6 ans et non fumeuses (Yu et al., 2011) ou encore dans le lait des mères italiennes (0,81 

µg.kg-1 de lait) (Santonicola et al., 2017). La transformation de ce produit génère des ROS, 

molécules très réactives et instables capables de réagir avec l’ADN pour former des adduits, mais 

aussi avec les lipides et les protéines environnants impliqués dans des phénomènes de nécrose ou 

d’apoptose (Jiang et al., 2013). 

La concentration de benzo(a)pyrène dans les eaux côtières a été enregistrée jusqu'à 5 μg L-1 (Li et 

al., 2021). En tant qu'hydrocarbure aromatique polycyclique représentatif, le B(a)p peut induire 

des altérations de l'ADN (Lin et al., 2019). Le benzo[a]pyrène (B(a)p) est un cancérogène      

humain connu et sa neurotoxicité a été largement étudiée (Gao et al., 2015). Il peut contribuer au 

risque de dysfonctionnement du système nerveux par l'exposition utérine, principalement en 

modulant l'expression des gènes et en mettant en danger le développement des synapses (Qi et al., 

2020). Il induit des effets inhibiteurs sur le système immunitaire qui pourraient améliorer les 

réponses inflammatoires (Xu et al., 2021). En raison de leur nature persistante et de leur lente 

dégradation dans l'environnement, le B(a)p est considéré parmi la liste des polluants nocifs 

(Kumari et al., 2020). Les propriétés cancérigènes du B(a)p sont les plus étudiées (Ranjbar 

Jafarabadi et al., 2018b). 

2.5.3. Le fluoranthène (FL) 
 

Le fluoranthène est un hydrocarbure aromatique polycyclique (HAPs) qui se présente sous forme 

de cristaux jaune pâle (Hazardous Substance Database, HSDB, 2005). Il a une structure à 4 

cycles (tétracyclique) dans laquelle un benzène et une unité naphtalène (les deux sont hexagonales) 
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sont conjuguées à un cycle à cinq chaînons (pentagonal). 

Le fluoranthène est présent dans un certain nombre de produits, notamment (i) en tant que 

constituant naturel du goudron de houille et dérivé du pétrole, qui peut être utilisé comme matériau 

de revêtement et dans les conduites d'eau potable et les réservoirs de stockage en fonte ductile; (ii) 

dans la recherche ; (iii) dans la production de colorants fluorescents; (iv) comme stabilisant dans 

les adhésifs à base de résine ; (v) dans les huiles isolantes électriques ; et (vi) en tant que composé 

parent de médicaments pharmaceutiques. Le fluoranthène se trouve dans l'air urbain pollué, eau, 

gaz d'échappement des moteurs diesel et à essence, fumée de cigarette et autres produits 

incomplets combustion de matière organique (Grimmer et Pott, 1983). C'est un     des HAPs 

alimentaires les plus répandus ; un apport alimentaire de 1 à 2 µg/jour a été estimé dans une étude 

(de Vos et al., 1990). La formule empirique du fluoranthène est C16H10, et sa structure est présentée 

dans la figure 13. 

 

 
Figure 13: structure du fluoranthène 

 

 
Les métabolites du fluoranthène sont le fluoranthène 2,3-diol, le trans-2,3-dihydroxy1,10b- époxy-

1,2,3,10b tétrahydro fluoranthène (2,3D fluoranthène), le 3-hydroxy fluoranthène, et 8-hydroxy 

fluoranthène. Les microsomes intestinaux et hépatiques des rongeurs ont produit une proportion 

plus élevée de 2,3D fluoranthène que les microsomes humains (Walker et al., 2006). 

Les mécanismes ou modes d'action possibles du fluoranthène en tant que cancérogène ou 
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cocarcinogène sont brièvement décrites dans les trois études suivantes : Staal et al., (2007), Weis 

et al., (1998), et Shimada et al., (2002). En effet, Staal et al. (2007) ont étudié les effets de 06 HAPs 

(y compris le fluoranthène) sur l’expression du gène dans des tranches de foie coupées                    avec 

précision de rats Wistar à l'aide de la technologie des puces à ADN. Les résultats ont indiqué que 

les HAPs induisent généralement une réponse spécifique au composé et que la discrimination des 

composés cancérigènes et des composés non cancérigènes est en partie réalisable avec voie de 

réponse au stress oxydatif. Le fluoranthène induit l'expression de 77 gènes       dont ceux impliqués 

dans la bêta-oxydation des acides gras mitochondriaux et la formation des adduits à l'ADN. 

Weis et al. (1998) ont analysé les effets de 12 HAPs sur les jonctions lacunaires intracellulaires 

(GJIC) dans des cellules épithéliales de foie de rat WB-F344. Cette recherche indique que les 

événements épigénétiques jouent un rôle dans la promotion des tumeurs, et que la régulation 

négative de GJIC contribue à la croissance cellulaire incontrôlée qui conduit au développement de 

la tumeur. Les résultats ont indiqué que le fluoranthène a inhibé la GJIC plus que les HAPs 

linéaires. 

Shimada et al. (2002) ont évalué les effets de 14 HAPs (dont le fluoranthène) sur l’induction des 

ARNm des CYP1A1 et 1B1. Les effets ont été évalués chez des Souris knock-out pour le récepteur 

arylhydrocarboné C57BL/6J, AhR (-/-), par rapport au type sauvage, AhR (+/+). Les auteurs ont 

conclu que « les activités microsomales hépatiques de la 7-éthoxyrésorufine et les O-déséthylations 

de la 7-éthoxycoumarine et l'activation mutagène du (±) -trans-7,8- dihydroxy7,8-dihydro-B[a]P 

en produits endommageant l'ADN ont pu être corrélées avec les taux de CYP1A1 et les ARNm 

1B1 dans le foie. Les auteurs ont déclaré que leurs résultats suggèrent que le pouvoir cancérogène 

des HAPs peut être lié à leur potentiel d'induction des CYP1A1 et 1B1. L'induction au fluoranthène 

de ces isozymes P450 était très faible ou inexistante. 
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3. Les pesticides 

3.1. Généralités 

Les pesticides sont des produits utilisés pour protéger les cultures contre les ravageurs 

nuisibles. Ils constituent un outil important pour maintenir et améliorer le niveau de vie de la 

population mondiale. Une moyenne de 2 millions de tonnes de pesticides est utilisée chaque année 

dans le monde pour lutter contre les mauvaises herbes et les insectes (De et al., 2014). La 

classification conventionnelle des pesticides basée sur les espèces cibles comprend les herbicides, 

les insecticides, les rodenticides, les fongicides, etc. (Sharma et al., 2019). Les herbicides et les 

insecticides sont le type de pesticide le plus couramment utilisé, dominant 47,5% et ce dernier 

représente 29,5% de la consommation totale des pesticides (De et al., 2014). Les principaux pays 

consommateurs des pesticides sont la Chine, les États-Unis, l’Argentine, l’Inde, le Japon, Canada, 

le Brésil, la France, l’Italie et Thaïlande (Sharma et al., 2019). La révolution de la lutte 

antiparasitaire a commencé dans les années 1970 avec le développement des pesticides à base de 

métaux lourds toxiques tels que le cuivre, le plomb, le mercure et l'arsenic. Ceci vient suite à la 

découverte du dichlorodiphényl trichloroéthane (DDT) pendant la Seconde Guerre mondiale (De 

et al., 2014). L'utilisation du DDT a énormément augmenté en raison de son efficacité contre 

presque toutes les espèces ravageuses à faible dose. En raison de la grande utilisation, l’impact 

négatif sur l'environnement et l'humanité était devenu évident dès que le DDT est devenu                  populaire. 

Après que le DDT a été interdit pour usage agricole et domestique, une grande variété                           de pesticides 

a été produite, tels que les organophosphorés et les pyréthroïdes qui sont encore toxiques pour 

l'environnement (Mahmood et al., 2016). L'utilisation continue et excessive d'une large gamme de 

pesticides finit par nuire aux espèces non-cibles et provoque l'apparition de résidus de pesticides 

dans de nombreux sites inattendus (Ortiz-Hernández et al., 2013). Sous pression chimique 

constante, les pesticides avaient conduit au développement de souches résistantes dans laquelle les 
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parasites et les insectes sont immunisés contre le pesticide (Mahmood et al., 2016). L'application 

de pesticides a donné lieu à une série d'avantages, y compris l'augmentation de la qualité et la 

quantité de nourriture et réduit les maladies transmises par les insectes, mais a soulevé des 

problèmes sur les effets néfastes potentiels sur l'environnement, y compris les ressources en eau. 

Les impacts environnementaux sont principalement dus aux caractéristiques persistantes et 

omniprésentes des divers pesticides qui ont touché la biodiversité (Sharma et al., 2019). La 

dissolution des pesticides dépend de la nature du composé, des techniques d'application des 

pesticides et des conditions climatiques. Les pesticides qui ne se dégradent pas facilement 

s'accumuleront dans les sols ou mobilisés d'un site à l'autre sous forme de produits dégradés, avec 

une toxicité inconnue pour la santé humaine (Sharma et al., 2019). 

La présence des pesticides dans l’environnement dérive du ruissellement traversant les terrains 

agricoles et des eaux usées industrielles. Bien que le sol serve de compartiment de stockage des 

pesticides en raison de la forte affinité aux produits agrochimiques avec le sol, les eaux de surface, 

les estuaires et les lacs, ainsi que les eaux souterraines sont susceptibles de contamination par les 

pesticides en raison de l'étroite interconnexion du sol avec les plans d'eau. Les faibles 

concentrations de pesticides accumulés dans l'eau peut être amplifiée tout au long de la chaîne 

alimentaire et pénètrent dans les organismes aquatiques qui le rend dangereux pour la santé 

humaine (Sharma et al., 2019). 

3.2. Voies du transport des pesticides dans l’environnement 
 

Les pesticides ne s'accumulent pas seulement dans les cultures, mais ils peuvent être transporté 

par l'air, le sol et l'eau sur de longues distances, contribuant à la pollution des autres écosystèmes 

(Toumi et al., 2016; Qu et al., 2019) (Fig. 14). Les principales sources de pollution de l'air par les 

produits agrochimiques sont les procédés de pulvérisation terrestre ou aérienne.  Les pesticides 

semi-volatils, qui sont principalement adsorbés sur les particules d'aérosols atmosphériques, ont 



44 

 

des demi-vies en phase particulaire de plusieurs jours à un mois et sont capables de rester stables 

dans l'atmosphère (Socorro et al., 2016). Les pesticides en suspension dans l'air peuvent migrer sur 

des distances considérables : les produits chimiques stables gazeux peuvent être transportés partout 

dans le monde (Woodrow et al., 2019).  

 
 

 

Figure 14 : Représentation schématique des voies de transport des pesticides après application au 

sol ou pour traiter les cultures, les pesticides sont capables de migrer dans             divers environnements 

et, finalement, de s'accumuler dans la chaîne alimentaire ou de persister             sous forme de produits de 

dégradation (Kalyabina et al., 2021). 

 

Les pesticides sont capables de persister dans la phase gazeuse indépendamment de l'intensité 

d'utilisation. Dans des études menées en divers points de la planète, certains herbicides et 
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insecticides ont été détectés à haute fréquence (Liu et al., 2018 ; Fuhrimann et al., 2020). 

L'oxydation et les réactions photochimiques peuvent transformer les résidus de pesticides en 

suspension dans l'air en produits plus toxiques que ceux d'origine (Woodrow et al., 2019). 

Le mouvement des pesticides vers les régions éloignées est probablement facilité par les 

facteurs climatiques (Muir et al., 2004). Une source importante des pesticides dans l'air est la 

volatilisation à partir des eaux de surface (Liu et al., 2018). Les températures ambiantes élevées 

peuvent accélérer la volatilisation des pesticides pendant les saisons chaudes. Les précipitations 

atmosphériques peuvent à leur tour transporter des pesticides vers les plans d'eau. En plus, le débit 

d'eau élimine progressivement les produits agrochimiques du sol vers divers environnements 

aquatiques, où ils peuvent affecter les organismes aquatiques (Jürgens et al., 2016). Les 

processus chimiques et les micro-organismes transforment les pesticides en produits qui peuvent 

être transportés vers les eaux de surface (Iwafune, 2018). Les pesticides dissous sont largement 

présents dans les plans d'eau. 

La contamination du sol se produit principalement lorsque les pesticides sont appliqués 

directement sur le sol pour protéger les cultures. Lorsqu'ils sont appliqués sur les cultures, les 

pesticides peuvent être transportés vers le bas avec le flux d'eau et s'adsorber et se décomposer lors 

de leur passage dans le sol. La vitesse de passage à travers le sol est déterminée par les propriétés 

du pesticide et les conditions environnementales (Katagi, 2015). Le degré de lessivage des 

pesticides dans les eaux souterraines peut être considérablement (Huang et al., 2019). Les sols, à 

leur tour, peuvent être une source secondaire de polluants en raison des échanges air-sol (Pokhrel 

et al., 2018). Étant donné que les pesticides diffèrent considérablement dans leurs propriétés 

physico-chimiques. Les processus de leur dégradation ou l’accumulation dans l'environnement sera 

également différent. 

Dans les milieux naturels, certaines bactéries, champignons et microalgues sont capables de 
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dégrader complètement les pesticides, sans provoquer des effets secondaires. Cependant certains 

pesticides sont fortement adsorbés sur la matière organique du sol et ne sont pas soumises à la 

dégradation microbienne, mais ils sont dégradés par la lumière dans les systèmes aquatiques 

(Willkommen et al., 2019). 

3.3. Transfert et bioaccumulation des pesticides 
 

Les effets des pesticides sont associés à leur capacité à participer aux processus biologiques. 

Les résidus des effets de ces produits sont transférés séquentiellement du sol aux humains où ils 

peuvent être transformés et accumulés. Les pesticides sont soit éliminés du corps humain sans lui 

causer des dommages ou ils s'accumulent, produisant des effets cliniques à long terme. Ces effets 

dépendent du type de pesticides et de ses interactions avec le corps au niveau moléculaire et celui 

de l'organisme. L'absorption et la translocation des composés toxiques du sol aux organismes 

vivants sont déterminées par les propriétés physico-chimiques des pesticides (Pullagurala et al., 

2018) telles que la mobilité des pesticides dans le sol, la solubilité et les facteurs abiotiques. Il est 

nécessaire de prendre en compte la solubilité des pesticides, car ce paramètre est d'une grande 

importance pour le transfert des polluants. La présence de matière organique dissoute et particulaire 

et la lipophilie des composés peuvent aussi altérer significativement la biodisponibilité et la toxicité 

de ces produits. Par conséquent, des prédicteurs largement connus de la fraction biodisponible 

utilisent les valeurs de log KOC, log KOW, log KOA pour décrire le comportement des pesticides. Les 

pesticides avec un log KOW inférieur à 3 ont une faible   lipophilie, et leur biodisponibilité est 

faiblement influencée par l'impact des particules (Knauer et al., 2017). Les pesticides avec une 

liposolubilité intermédiaire (valeurs du log KOW allant de 3 à 5) et un coefficient de partage 

octanol-air élevé (valeurs du log KOA allant de 7 à 11) sont susceptibles d'avoir des paramètres 

optimaux pour la bioaccumulation dans les chaînes alimentaires marines et terrestres (Balmer et 

al., 2019). 
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Au fur et à mesure que les pesticides remontent la chaîne alimentaire, une bioamplification se 

produit. Des concentrations insignifiantes de pesticides entrent dans la chaîne alimentaire à un 

niveau trophique bas, mais elles augmentent cumulativement à des niveaux trophiques plus 

élevés (Lushchak et al., 2018). Un scénario réaliste des effets néfastes des polluants sur les 

organismes devrait être fondé sur des données précises sur leur biodisponibilité, leur 

toxicocinétique, absorption, distribution, métabolisme et excrétion par l'organisme. La 

bioaccumulation par l'organisme est le résultat de l'accumulation de pesticides que l'organisme a 

reçu de différentes sources et qui se sont accumulés dans différents organes. 

Les pesticides sont généralement distribués dans l'organisme en se liant aux protéines et aux 

lipides dans les différents organes (Clark, 2018). La force de liaison est déterminée par la 

lipophilie des molécules. Ainsi, les données sur la solubilité dans l'eau des produits toxiques 

fournissent une idée pour estimer leur bioaccumulation, biodégradation, hydrolyse et adsorption 

(Winkler, 2005). La lipophilie des pesticides augmente à la fois leur efficacité dans la lutte 

antiparasitaire et leur bioaccumulation ultérieure (Ali et al., 2016). L'hydrophobie et la structure 

chimique du produit de départ jouent un rôle important (Iwafune, 2018). Le transfert des pesticides 

affecte tous les systèmes du corps humain, entraînant souvent une bioaccumulation de composés 

toxiques dans différents organes (Fig. 14). Les pesticides peuvent être éliminés de l'organisme par 

plusieurs voies, notamment urinaire, biliaire et respiratoire. Les pesticides sont rapidement 

métabolisés après avoir pénétré dans l'organisme et sont principalement excrétés dans l'urine sous 

forme de métabolites polaires. Cela permet au corps de se débarrasser des composés dangereux, 

mais dans certains cas, la biotransformation aboutit à des produits qui peuvent être bioaccumulables 

(Balmer et al., 2019). Les substances chimiques sont efficacement éliminées par           l'organisme par 

les glandes sécrétoires. Les résidus des pesticides organochlorés étaient plus souvent détectés dans 

les échantillons de sueur que dans le sérum sanguin (Genuis et al., 2016). Cependant, la cause la 
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plus préoccupante est que les pesticides peuvent être transférés dans le lait maternel, puis dans le 

bébé (Fig. 14). 

La biodisponibilité des pesticides et, par conséquent, le risque, peuvent être augmentés par 

l'administration d'antibiotiques. L'interaction entre les antibiotiques et les pesticides est médiée par 

la communauté microbienne intestinale : le microbiote intestinal altéré par les antibiotiques affecte 

l'absorption intestinale des toxines, diminuant l'expression des gènes des enzymes métaboliques 

(Zhan et al., 2018). D'autres facteurs tels que les maladies du tractus gastro- intestinal, les 

comportements alimentaires et les habitudes malsaines altèrent également le microbiote, le rendant 

plus sensible aux effets des pesticides. Par exemple, l'effet des organophosphorés sur le 

microbiome intestinal a entraîné des dommages neurotoxiques (Roman et al., 2019). Les effets 

conjoints de plusieurs pesticides peuvent altérer la toxicocinétique de chaque produit, modifiant 

ainsi la toxicité prévue (Hernandez et al., 2013). De plus, la présence d'un pesticide peut affecter 

le taux d'absorption et le métabolisme d'un autre pesticide (Cedergreen, 2014). 

3.4. Effets des pesticides sur la santé publique 
 

Les pesticides peuvent affecter l'homme à la fois directement et indirectement, par diverses voies 

(Fig. 15). La nourriture, cependant, est la principale source de substances toxiques. Les légumes 

et les fruits cultivés sur des sols agricoles contaminés accumulent des pesticides dans leurs parties 

comestibles et non comestibles à des concentrations suffisamment élevées pour provoquer des 

problèmes chez les animaux et les humains (Mostafalou et Abdollahi, 2013). Les pesticides 

pénètrent dans le corps humain par la peau, la bouche, les yeux et le système respiratoire (Kim et 

al., 2017). Les maladies associées aux pesticides comprennent les maux de tête, les maladies 

d'estomac, les vomissements, les éruptions cutanées, les troubles respiratoires, l'irritation des yeux, 

les éternuements, les convulsions et le coma (Raschke et al., 1997). 

L'exposition directe aux pesticides peut même entraîner la mort (Dasgupta et al., 2005 ; Page et 
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al., 2017). L'exposition orale aux pesticides est le facteur clé déterminant leur toxicité (Chedik et 

al., 2017). La consommation fréquente d'aliments à base de cultures agricoles cultivées sur des sols 

contaminés avec des pesticides entraîne des maladies et des troubles de courte durée (aigue) et de 

longue durée (chroniques) (Chiu et al., 2015 ; Macharia, 2015). L’empoisonnement au pesticide 

est maintenant devenu un événement rare, mais les effets subcliniques à long terme restent un 

problème. La toxicité chronique causée par une exposition de longue durée à de faibles doses de 

pesticides peut devenir évidente beaucoup plus tard (Capoferri et al., 2018). Les maladies 

chroniques comprennent le cancer, l'asthme, la dermatite, les troubles endocriniens, les 

dysfonctionnements de la reproduction, l'immunotoxicité, les troubles neurocomportementaux et 

les anomalies congénitales (Kim et al., 2017). Les troubles chroniques peuvent résulter d'une 

perturbation de l'homéostasie cellulaire causée par l'action primaire des pesticides (troubles des 

enzymes, des canaux ioniques et des récepteurs ; modifications morphologiques des 

mitochondries) (Chen et al., 2017) et de dommages à l'ADN (Alleva et al., 2018). Par exemple, la 

relation entre les pesticides et la cancérogenèse est largement discutée dans la littérature 

scientifique. Une association positive entre le risque de développer des tumeurs et l'exposition 

aux pesticides a été trouvé pour le glyphosate (Thongprakaisang et al., 2013) et plusieurs autres 

pesticides (Schinasi et al., 2014 ; Sabarwal et al., 2018). 
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Figure 15 : Voies d'exposition aux pesticides et effets potentiels sur l'homme (Kalyabina et al., 

2021). 

 
Les concentrations environnementales de néonicotinoïdes et de pyréthroïdes pourraient 

contribuer aux changements génétiques et moléculaires et potentiellement induire des processus 

cancérigènes (Caron-Beaudoin et al., 2018 ; Navarrete-Meneses et al., 2019). Cependant, pour 

certains pesticides précédemment considérés comme cancérigènes, une relation avec le risque de 

développer un cancer dans des études plus récentes est rarement établie (Hooker et al., 2014) ou 

marquée comme contradictoire (Boffetta et al., 2018). Parfois, en cas d'exposition prolongée aux 

pesticides, les effets aigus d'une exposition toxique peuvent coïncider avec des symptômes 
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subcliniques. Des effets aigues et chroniques ont été identifiés chez les personnes recevant des 

pesticides, comme les ouvriers agricoles (Gangemi et al., 2016). Les effets à long terme sur la santé 

de l'exposition professionnelle comprennent des troubles de la reproduction et des anomalies 

congénitales, qui peuvent être médiés par des dommages à l'ADN. Ces données sont supportées 

par des études épidémiologiques récentes impliquant des agriculteurs et des travailleurs ruraux 

(Dhananjayan et al., 2018). Dans la figure 15, nous avons résumé les principaux groupes d'effets 

liés aux pesticides sur l'homme. Les données de la littérature suggèrent que les effets chroniques 

incluent les effets hépatotoxiques, cancérigènes, cytotoxiques, tératogènes, neurotoxiques, et 

endocriniens. Ces effets, cependant, sont étayés par de nombreux désordres dans les réactions 

biochimiques du corps. 

3.5. Les pesticides dans l’environnement aquatique 
 

Parmi toutes les substances toxiques qui s'écoulent dans l'écosystème aquatique, les 

pesticides sont une préoccupation majeure car ils sont connus pour causer de graves menaces aux 

organismes biologiques. Par plusieurs voies différentes telles que le déversement, les effluents 

industriels, le ruissellement de surface ou à travers les sols traités aux pesticides, ces substances 

toxiques pénètrent dans les sources d'eau (Ansara-Ross et al., 2012 ; Picó et al., 2020). Les effets 

toxiques causés par l'exposition à ces substances toxiques peuvent être classés selon la période 

d'exposition, qui peut être de courte ou de longue durée, et le type d'exposition, qui peut être 

létale ou sublétale. La période d'exposition à court terme ne dépasse pas 96 heures, tandis que 

l'exposition à long terme est considérée comme supérieure à 96 heures. 
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Depuis les champs agricoles, les pesticides s'écoulent généralement vers les réservoirs ou 

les systèmes de drainage par la pluie ou par un processus d'irrigation (Best et Ruthven, 1995). Les 

organismes aquatiques sont exposés aux pesticides principalement par trois voies : (i) cutanée : 

comme les organismes aquatiques sont en contact avec l'eau donc, par les pores de la peau, les 

pesticides provoquent des effets nocifs, (ii) respiratoire : comme ils respirent par les branchies donc 

les organismes aquatiques absorbent directement les pesticides par la respiration et (iii) par voie 

orale : les organismes aquatiques sont généralement exposés aux pesticides en se nourrissant                de 

proies contaminées par les pesticides ou en filtrant de l'eau contaminée. 

L'écosystème aquatique se compose de divers groupes d'organismes tels que les invertébrés, 

les plantes, les micro-organismes, les poissons ou les amphibiens. Les pesticides peuvent affecter 

ces organismes directement ou indirectement; l'effet direct comprend les changements 

physiologiques au sein d'un organisme (Singh et Mandal, 2013 ; Acosta-Sánchez et al., 2020). Par 

exemple, l'exposition des pesticides aux puces d'eau entraîne leur mortalité, qui peut être considérée 

comme l'effet direct des pesticides, et elle peut conduire à l'augmentation drastique de la biomasse 

des algues en raison du relâchement de la pression de pâturage considérée comme un effet indirect. 

À l'échelle mondiale, le glyphosate, est utilisé pour lutter contre les mauvaises herbes terrestres et 

aquatiques, et ces dernières années, son utilisation a considérablement augmenté et, par conséquent, 

il a affecté négativement les organismes non ciblés dans l'environnement aquatique (Mensah et al., 

2014). À l'origine, son mode si une action était conçue pour affecter les plantes (Larson, 2019) 

uniquement, mais ces dernières années, plusieurs rapports ont été signalés représentant l'impact 

négatif sur des organismes non ciblés (Preston, 2002 ; Khalid et al., 2020), qui peuvent être mortels 

ou sublétale. Les indicateurs pour les organismes exposés au niveau physique comprennent une 

mesure de la survie, de la croissance, des changements morphologiques/comportementaux. La 

performance de reproduction peut souvent être utilisée pour l'évaluation de la réponse sublétale, 
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qui comprend également la maturité sexuelle, le temps nécessaire pour libérer la première couvée, 

le temps nécessaire pour la croissance des œufs, la fertilité et les modifications des caractéristiques 

de la reproduction. En plus de cela, plusieurs paramètres biochimiques peuvent également être 

utilisés pour déterminer la toxicité chez les animaux exposés, ce qui peut inclure une perturbation 

des voies métaboliques, le métabolisme des stéroïdes, la peroxydation lipidique, l'activité AChE et 

l'activité des enzymes du cytochrome P450 et les niveaux de glucose sanguin. 

Dans le milieu aquatique, les résidus de pesticides s'accumulent et affectent les espèces 

aquatiques de diverses façons. Plus précisément, il a été constaté que les pesticides peuvent causer 

le déclin des espèces dans le milieu aquatique (Schäfer et al., 2012). L'utilisation des pesticides 

devrait augmenter en raison du changement climatique dans l'avenir et il est considéré comme une 

cause importante de la perte de biodiversité dans le monde (Beketov et al., 2013). L’augmentation 

de la température et la modification des régimes de précipitations causée par le changement 

climatique peut augmenter la densité de l’espèce ravageuse dans les cultures. Par conséquent, une 

utilisation accrue des pesticides est prévue dans la forme de quantités, concentrations, fréquences 

plus élevées et diverses variétés ou formes de produits seront utilisés (Delcour et al., 2015). Le 

ruissellement, le lessivage, l’écoulement préférentiel à travers les macropores du sol, ou une 

combinaison de ces processus issus des zones agricoles sont considérés comme une source diffuse 

de contamination aquatiques par les pesticides (Loewy et al., 2011). 

La principale voie par laquelle les pesticides sont transportés vers le milieu aquatique est le 

ruissellement, mais le taux dépend des types de sols, des propriétés physico-chimiques des 

pesticides, le moment et le taux d'application, et la précipitation après application du pesticide 

(Phillips et Bodé, 2004). Les facteurs abiotiques (photodécomposition par la lumière du soleil ou 

hydrolyse par l'eau) peuvent conduire à la dégradation de pesticides ou adsorber sur les sédiments 

ou la matière organique considérant que les facteurs biotiques d'absorption, de métabolisation et 
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l'accumulation dans les organismes détermine le devenir des pesticides dans le milieu aquatique 

(Schäfer et al., 2011). De plus, l’exposition par des sources alimentaires contaminées et 

l'absorption de l'eau à travers les parois du corps ou les surfaces respiratoires est les principales 

voies d'entrée des pesticides dans les organismes aquatiques. 

3.6. Pesticides du choix : le diuron et le triclosan 

 

3.6.1. Le diuron 
 

Le diuron [3-(3,4-dichlorophényl) -1,1-diméthylurée] (Fig. 16) est un herbicide, efficace dans 

le contrôle d'un large éventail de mauvaises herbes et graminées dans la culture du coton, du café, 

de la canne à sucre et des agrumes (Giacomazzi et Cochet, 2004). 

 

 

 
Figure 16 : structure chimique de diuron (Giacomazzi et Cochet, 2004) 

 

 
Les noms commerciaux et les formulations disponibles de diuron sont : Karmex, Karmex DL, 

Diuron 80WP, Diuron 4L, Direx 4L, Di-on, Diurex, Duirol, Dailon, Rout, Diater, Unidron, 

Crisuron et Cekiuron. 

Le diuron est un solide cristallin blanc, inodore, avec un point de fusion de 158-159°C et un 

point d'ébullition de 180-190°C. Le diuron a une solubilité dans l'eau d'environ 42 ppm (mg/L) à 

25°C. A température ambiante et à pH neutre, l'hydrolyse du diuron est négligeable. Le diuron est 

stable à l'oxygène et à l'humidité. Le diuron a été introduit en 1954 sous la marque « Karmex » et 
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est principalement utilisé comme herbicide pour le désherbage général sur les terres non cultivées. 

Il est également utilisé comme stérilisant du sol dans les zones non agricoles (par exemple, le long 

des emprises ferroviaires). En 2001, l'utilisation estimée du diuron aux États- Unis était d'environ 

2 à 4 millions de livres d'ingrédients actifs. Le diuron est également utilisé de                         manière sélective 

avant la levée sur les sites de cultures vivrières, notamment les arbres fruitiers, les baies, les 

asperges, la canne à sucre et le coton. Au Canada, la tolérance aux résidus de diuron a été établie à 

1 ppm sur les fruits et légumes. La limite d'exposition professionnelle (c'est-à-dire une moyenne 

pondérée dans le temps sur 8 heures) pour le diuron dans l'air des lieux de travail a été établie à 10 

mg/m3 par la Conférence américaine des hygiénistes industriels gouvernementaux aux États-Unis, 

ce qui indique qu’une ingestion professionnelle à un taux d'environ 1,4 mg/kg/jour est considérée 

comme sûre. 

La dispersion de diuron en agriculture conduit à la pollution du milieu aquatique par le 

lessivage du sol (Thurman et al., 2000). Le diuron est considéré par la Commission européenne 

comme une substance dangereuse (Malato et al., 2002). Selon l’institut français de l'environnement 

(IFEN, 1998), le diuron est détecté dans 28 % des échantillons de rivières. 

Le diuron est un inhibiteur efficace de la photosynthèse. Il bloque le site de liaison de la 

plastoquinone au photosystème II, empêchant ainsi le transfert d'électrons vers cet intermédiaire 

(Metz et al., 1986). Cet herbicide a des effets toxiques sur l'homme et les écosystèmes en raison de 

sa résistance à la dégradation biologique et chimique (Tixier et al., 2001). Il est classé comme 

composé cancérigène et génotoxique (Saxena et al., 2004 ; Ferrucio et al., 2010). La dissipation du 

diuron dans l'environnement est donc principalement due à des processus biotiques, le processus 

microbien aérobie et le métabolisme étant la principale forme de transformation du diuron. Les 

principales réactions impliquées sont la N-déméthylation et l'hydrolyse de la liaison amide. Dans 

la plupart des cas, mono- et didéméthylés (DCPMU et DCPU) et la 3,4-dichloroaniline (DCA) 
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apparaissent comme les principaux produits du métabolisme microbien. Ces métabolites 

s'accumulent dans l'environnement et certains d'entre eux sont plus toxiques que diuron (Tixier et 

al., 2001 ; Giacomazzi et Cochet, 2004). 

Le diuron est absorbé par voie gastro-intestinale et systèmes respiratoires. Chez l'homme, il est 

métabolisé par hydroxylation et N-désalkylation, puis excrété via l'urine (Hayes, 1982). 

Le diuron semble être légèrement toxique pour les mammifères. Les juvéniles et les animaux 

soumis à un régime pauvre en protéines sont plus sensibles que les adultes aux effets toxiques du 

diuron sur la base de la DL50 (Hayes, 1982). La DL50 orale chez le rat est de 3,4 g/kg. La DL 50 

cutanée est supérieure à 2 g/kg. Quelques signes de dépression du système ont été observés à 

niveaux d'exposition au diuron mais les principaux effets toxiques de l'ingestion chronique de 

diuron étaient la perte de poids et anomalies dans le sang, le foie et la rate. 

Chez les organismes aquatiques, les valeurs de CL50 (48 h) pour le diuron vont de 4,3 à 42 

mg/L chez les poissons et varient de 1 à 2,5 mg/L chez les invertébrés aquatiques. La CL50 (96 

h) est de 3,5 mg/L pour la truite. Ainsi, le diuron est modérément toxique pour les poissons et 

légèrement toxique pour les invertébrés aquatiques. La toxicité de diuron a été étudiée dans de 

nombreux organismes tels que les vers et les escargots, les grenouilles et les poissons rouges. 

Pour les vers (Lumbriculus variegatus) et les escargots (Physa gyrina), la CL50 a pu être   

déterminée mais des effets sur le poids et la croissance ont été observées, respectivement, à 29,1 

et 15,3 mg/L pour les vers et les escargots (Nebeker et Schuytema, 1998). Une étude précédente a 

montré une CL 50 (96 h) pour Lymnea spp. (Escargots) à la même concentration de diuron (15,3 

mg/L) (Christian et Tate, 1983). Sur les grenouilles, le diuron a montré des effets sur la survie, la 

croissance et des malformations au laboratoire où les concentrations utilisées étaient plus élevées 

que dans des conditions in situ (Schuytema et Nebeker, 1998). Sur les poissons rouges, 

l'exposition à de très faibles concentrations (5 µg/L) telle que détectées dans l'environnement 
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(Okamura et al., 2003), pendant 24 h, induisent une variété de altérations comportementales 

importantes, notamment une altération de la perception chimique (Saglio et Trijasse, 1998). 

Halophila ovalis est l'une des herbes marines les plus sensibles à l'exposition au diuron. Cette 

herbe marine subit une photosynthèse réduite à des concentrations d'exposition neuf fois inférieures 

à la valeur de déclenchement actuelle de 0,9 g/L (Haynes et al., 2000). Cette herbe marine est la 

nourriture préférée de la tortue verte et le dugong (Aragones et al., 2006). Le diuron donc constitue 

une menace directe pour l'une des principales sources de nourriture du dugong. Les herbes de mer 

et les populations de dugong sont déjà en déclin en raison de la dégradation chronique de la qualité 

de l'eau combinée aux effets aigus des inondations massives de 2010/11 et du cyclone Yasi (Bell 

et Ariel, 2011 ; Brodie et Waterhouse, 2012). Le stress chronique continu pour les herbiers marins 

posé par l'utilisation continue de diuron (et d'autres facteurs de stress) limitera probablement le 

rétablissement des herbiers marins et, par conséquent empiètera davantage sur les populations de 

dugongs. 

3.6.2. Le triclosan 
 

Le triclosan (TCS) est enregistré comme l'un des pesticides les plus importants en raison de 

sa toxicité (EPA, 2008). La formule chimique du triclosan est respectivement C12H7Cl3O2 et le 5-

chloro-2-(2,4-dichlorophénoxy) phénol. 

Le triclosan est un produit synthétique à large spectre antibactérien. Il possède des 

propriétés antibiotiques et antimycosiques (CSC, 2001). Le triclosan bloque également la synthèse 

des acides gras en inhibant l'enzyme énoyl réductase. Le TCS est classé aussi comme un 

hydrocarbure aromatique halogéné ayant des sous-structures phénoliques, éther diphénylique et 

biphényle polychloré (PCB) (Ahn et al., 2008). Sa structure chimique est un éther biphénylique 

halogéné qui lui confère des propriétés chimiques liées à de nombreux composés toxiques tels 

que les PCB, les polybromodiphényléthers, le bispenol A et les dioxines (Allmyr et al., 2008). 
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La production annuelle mondiale de TCS en 1998 était d'environ 1 500 tonnes, dont environ 

350 tonnes et plus de 450 tonnes ont été utilisées en Europe et aux États-Unis, respectivement 

(Bester, 2005 ; Halden et Paul, 2005). Le principal rejet de TCS dans l'environnement est dû aux 

produits de soins personnels contenant environ 0,1 % à 0,3 % (p/p) TCS (Singer et al., 2002 ; 

McBain et al., 2002). De tels produits sont appliqués à l'extérieur sur le             corps humain, donc le TCS 

n’est généralement pas soumis à une altération métabolique. De plus, il est généralement rejeté 

dans les eaux usées domestiques, aboutissant dans les stations d'épuration locales (STEP). La faible 

solubilité et la forte adsorption du TCS sur les supports solides entraîne son élimination des 

effluents de la station d'épuration jusqu'à 99 %. (Sabaliunas et al., 2003 ; Bock et al., 2010). La 

valeur élevée du log Koe de 4,76 suggère un potentiel de sorption élevé et il s'adsorbe sur les boues 

d'épuration décantées (Bester, 2003 ; ICON, 2001) qui peuvent être amendées aux sols agricoles 

(McAvoy et al., 2002 ; Fuchsman et al., 2010). Ainsi, les sources les plus importantes de TCS dans 

l'environnement sont l'utilisation de biosolides comme agro-fertilisants (Chalew et Halden, 2009). 

Les propriétés chimiques du TCS suggèrent son possible bioaccumulation et persistance dans 

l'environnement (Tab. 3) 
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Tableau 3 : Propriétés générales du triclosan (Dhillon et al., 2015) 
 

 
 

 

Le triclosan est utilisé dans une large gamme de produits ménagers, y compris le savon, le 

déodorant, le dentifrice, le bain de bouche, ainsi que divers produits en plastique tels que les jouets 

pour enfants et les ustensiles de cuisine (Fig. 17). 
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Figure 17 : Applications du triclosan (Dhillon et al., 2015) 

 

 
La large utilisation du TCS dans divers produits, provoquant ainsi une augmentation de la 

concentration TCS dans l’environnement. Actuellement, le TCS se retrouve dans tous les 

compartiments de l'environnement, y compris le sol, l’eaux de surface et le lait maternel (Chalew 

et Halden, 2009 ; Buth et al., 2010). La détection continue du TCS a conduit à un débat sur la 

sécurité, l'efficacité et la réglementation de son utilisation. Diverses études mettent l’accent sur 

les problèmes de santé émergents liés à l'utilisation du TCS, tels que la résistance microbienne, 

les irritations cutanées, la perturbation endocrinienne, l’incidence plus élevée d'allergies, 

l’altération du métabolisme des hormones thyroïdiennes et le développement des tumeurs dû au 

TCS (Schweizer, 2009 ; Latch et al., 2003). Contrairement à d'autres contaminants émergents (CE), 

comme les composés organochlorés, le TCS n'est pas considéré comme un polluant chimique à 

haute priorité. Malgré la toxicité aiguë et l’hypothèse de ne pas montrer d'effets secondaires 
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chroniques, l'utilisation du TCS n'est pas bien réglementée (Jones et al., 2000 ; Rodricks et al., 

2010). 

Compte tenu de l'utilisation intensive et de la nature omniprésente du triclosan, des inquiétudes 

ont augmenté quant à son comportement dans l'environnement et sa toxicité pour les organismes 

aquatiques. Le triclosan est un composé ionique et lipophile avec une constante de dissociation 

acide ou une valeur pKa de 8,14 (Fig. 18) et une valeur de log KOW de 4,8 (Reiss et al., 2002). Il 

s'est avéré toxique de manière aiguë et chronique pour les organismes aquatiques dans de 

nombreuses études sur les algues, les invertébrés et les poissons (Dann et Hontela, 2011).               Bien qu'il 

existe une grande quantité de données pour les organismes d'eau douce, seules quelques études 

ont rapporté des données de toxicité aiguë du triclosan pour les organismes estuariens ou marins 

(DeLorenzo et al., 2008 ; Farre et al., 2008). 

 
 

 

 
 

Figure 18: Structures chimiques protonées et non protonées du triclosan, qui a une constante de 

dissociation acide (pKa) de 8,14 (Perron et al., 2012) 

 
 

Un certain nombre des études ont rapporté une accumulation de TCS dans les algues, les vers, 

les plantes et les poissons (Adolfsson-Erici et al., 2002 ; Boehmer et al., 2004 ; Coogan et al., 2007 

; Kinney et al., 2008). De plus le seuil de toxicité de TCS varie en fonction de la durée 

d’exposition et l’espèce (Tab. 4). Sa structure proche avec certains œstrogènes a déclenché 
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l’apparition des caractères masculines chez les poissons (Foran et al., 2000). Pour les organismes 

aquatiques, les mécanismes d'absorption potentiels des contaminants lipophiles sont l'absorption 

directe de l'eau à travers les surfaces exposées, principalement les branchies (bioconcentration), 

mais aussi par la consommation d'aliments (bioamplification) (Latch et al., 2003).  

Tableau 4: Valeurs de la concentration médiane avec effets (CE50) et de la concentration létale 

médiane (CL50) du triclosan tirées de la littérature pour certains organismes estuariens/marins 

(Perron et al., 2012) 

 

Organismes Durée 

d’exposition 

Point final CL50 Références 

Bactéries 

 
Vibrio fischeri 

15–30 min 

 
15 min 

inhibition du 

luminescence 

280 mg/L (EC50) Farre et al., 2008 

Phytoplancton 

 
Dunaliella               tertiolecta 

96 h Densité des  

cellules 

3,55 mg/L (EC50) De Lorenzo et al., 

2008 

Invertébrés 

 
Palaemonetes pugio 

 

 

 
Americamysis bahia 

 

 
Ampelisca abdita 

 
 

96 h 

 

 

 

 

 

96 h 

 

 

 

 

96 h 

 

Mortalité 

 

Mortalité 

 
Mortalité 

 

 

 

305 mg/L 

 

 

 

 
74,3 mg/L 

 

 
 

73,4 mg/L 

DeLorenzo et al., 

2008 

 

 

Perron et al., 2012 

 

 

 
Perron et al., 2012 
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Diverses études ont examiné la toxicité du TCS sur les organismes aquatiques supérieurs (Franz 

et al., 2008 ; Tatarazako et al., 2004). Les valeurs de toxicité aiguë variaient de 1,4 à 3000 μg L-1 

avec des valeurs CE50 pour les crustacés (mortalité chez Daphnia magna à 390 μg L-1), les insectes 

(survie de Chironomus tentans à 3000 g L-1), poissons (mortalité de Pimephales promelas à 260 g 

L-1), plantes supérieures (inhibition de la croissance de Lemna gibba à 62,5 μg L-1) et des espèces          

de microalgues (inhibition de croissance de Scenedesmus subspicatus à 1,4 μg L-1 et Skeletonema 

sp à 66 μg L-1). Les microalgues sont les plus sensibles au TCS [Franz et al., 2008 ; Orvos et al., 

2004 ; Ricart et al., 2010). 

Toutes les études de toxicité de TCS mettent en évidence les risques et suggèrent l'interdiction 

de l'utilisation du TCS. En conséquence, La FDA a proposé, pour une évaluation complète de la 

toxicité du TCS sur la santé humaine et animale, de réglementer son utilisation ultérieure dans les 

produits de consommation. Même si cela la proposition n'inclut pas le devenir environnemental du 

TCS, ce facteur devrait être inclus tout produit chimique introduit dans les produits de 

consommation. En ce sens, en 2010, plus de 80 des organisations ont demandé à l'EPA 

d'interdire l'utilisation du TCS au-delà des pesticides. Le Minnesota a interdit la vente de tout 

produit d'entretien (savons) contenant du triclosan le 16 mai 2014. Cette interdiction fait que les 

fabricants éliminent progressivement le triclosan jusqu'au début de 2017 (Dhillon et al., 

2015). Pour compléter le scénario nord-américain, au Canada, environ 1730 produits dont des 

produits de soins personnels, des cosmétiques et des produits de santé contenant du triclosan, ont 

été signalés en 2011. Certains rapports provenant du Canada indiquent que le triclosan serait un 

véritable contaminant. Par conséquent, à partir de 2015, la santé au Canada a interdit l’utilisation 

de TCS (Dhillon et al., 2015). 
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4. Modèle biologique de choix : la moule Mytilus galloprovincialis 

 

4.1. Généralités 
 

La moule méditerranéenne est une espèce appartenant au : 
 

 
 
 

Toutes les espèces de Mytilus ont des coquilles distinctives dont la coloration va du noir 

avec des teintes bleues ou violacées au brun foncé et parfois au brun clair. Bien que Mytilus 

galloprovincialis diffère par sa forme des autres espèces de Mytilus, dans la pratique, les analyses 

de plusieurs caractères morphologiques sont le plus souvent utilisées pour le distinguer de manière 

fiable des autres espèces de Mytilus (McDonald et al., 1991; Beaumont, 2008; Gardner et 

Thompson, 2009). Elliot et al. (2008) signalent que les rapports hauteur/longueur de la coquille 

peuvent être utilisés pour identifier M. galloprovincialis. Dans la mer du Japon, Semenikhina et al. 

(2008) décrivent des différences morphologiques entre les larves de M. galloprovincialis et de 
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M. trossulus. Selon l'ISSG (2019), M. galloprovincialis a tendance à devenir plus gros que les 

autres espèces, jusqu'à 15 cm, bien qu'il n'atteigne généralement que 5 à 8 cm. 

Mytilus galloprovincialis, a été introduite dans diverses régions du monde en dehors de son 

aire de répartition méditerranéenne d'origine, à la fois involontairement par le transport maritime 

et par la culture. Elle est considérée comme hautement envahissante, du moins dans certaines 

parties du monde, en raison de sa vitesse de propagation rapide et de sa capacité à déplacer et à 

supplanter les moules indigènes. 

La moule Mytilus galloprovincialis (Fig. 19) vit sur des substrats durs de la zone intertidale 

à des profondeurs de 40 m. 

 

Figure 19 : Photo de la moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis 

 
On la trouve le long des côtes et des rivages rocheux, ainsi que dans les ports et estuaires 

abrités. L'aire de répartition naturelle se situe en Méditerranée (Barsotti et Meluzzi, 1968) et dans 

la partie Atlantique orientale, de l'Irlande et du Royaume-Uni à l'Afrique du Nord (Comesana et 

al., 1998); on peut supposer que l'expansion de l'aire de répartition en Atlantique a été naturelle. 

Cette espèce est également présente sur la côte Pacifique d'Amérique du Nord (McDonald et 

Koehn, 1988) et au Japon (Wilkins et al., 1983), à Hong Kong (Lee et Morton, 1985), en Afrique 

du Sud (Grant et Cherry, 1985), au Chili (Hilbish et al., 2000) et en Australie (Hilbish et al., 2000). 

L'introduction dans ces régions est sans aucun doute due aux activités humaines, à moins que les 
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moules australiennes indigènes ne soient considérées comme faisant partie de la même espèce que 

M. galloprovincialis (Hilbish et al., 2000). Les introductions historiques ont probablement                   été 

accidentelles, mais cette espèce est activement cultivée, donc l'aquaculture peut également être la 

source d'introductions secondaires ; elle a été introduite dans l'État de Washington par le biais 

d'écloseries en raison de sa plus grande résistance présumée à la néoplasie hémique disséminée que 

le M. trossulus indigène, et sa propagation ultérieure dans la région s'est probablement faite par le 

transport maritime et la navigation de plaisance (Wonham, 2004). Fly et al. (2015)   fournissent un 

article sur la physiologie et la biogéographie des moules européennes en réponse au changement 

climatique. 

La délimitation de l'aire de répartition exacte de Mytilus galloprovincialis est compliquée 

par le manque de différences morphologiques fiables entre les espèces de Mytilus et par 

l'hybridation. Par exemple, en France, en Grande-Bretagne et en Irlande, M. galloprovincialis est 

sympatrique avec M. edulis et les deux se croisent (Gosling, 1992). En dehors de son aire de 

répartition naturelle, M. galloprovincialis est connu pour s'hybrider avec M. trossulus dans le 

Pacifique (Rawson et Hilbish, 1995; Brannock et al., 2009). Au Chili, en Australie et en Nouvelle-

Zélande, il existe des preuves de deux types distincts de moules, dont l'un est M. galloprovincialis 

(Hilbish et al., 2000), mais on ne sait pas si elles s'hybrident ou non. 

Mytilus galloprovincialis est cultivé en Albanie, Bulgarie (où c'est l'une des espèces 

commerciales les plus importantes (Merdzhanova et al., 2016), Chine, Croatie, Egypte, France, 

Grèce, Italie, Maroc, Portugal, Fédération de Russie, Espagne, Afrique du Sud, Turquie, Ukraine, 

ex-Yougoslavie (Hickman, 1992), Canada (J Shields, University of Queensland, Australie, 

communication personnelle, 2010) et Écosse (Royaume-Uni) (Beaumont, 2008). Les principaux 

pays producteurs de cette espèce sont illustrés dans la figure 20. 
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Figure 20 : Principaux pays producteurs de Mytilus galloprovincialis (FAO, 2006) 

 

En raison des difficultés d'identification des espèces, il est probable que certaines fermes élèvent 

par inadvertance M. galloprovincialis en plus des espèces indigènes de Mytilus. Les installations 

aquacoles peuvent utiliser de nouvelles techniques pour produire des moules triploïdes et 

tétraploïdes, qui sont fonctionnellement stériles, éliminant ainsi le risque d'établissement de 

populations sauvages (McEnnulty et al., 2001). 

La recherche génomique de M. galloprovincialis a récemment été avancée par la dernière 

technologie de pyroséquençage de nouvelle génération (Craft et al., 2010). Ce récent 

pyroséquençage a fourni de nombreuses informations génomiques pour M. galloprovincialis et 

identifié de nouvelles différences d'expression entre divers tissus, mitochondries et micro- 
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organismes associés (Craft et al., 2010). Cela facilitera également la production indispensable d'un 

microréseau d'oligonucléotides pour M. galloprovincialis, faisant ainsi progresser la recherche 

génomique sur cet organisme. 

4.2. La moule en écotoxicologie 
 

Les moules sont largement utilisées à la fois comme fruits de mer et comme organismes 

sentinelles dans le suivi des effets de la pollution anthropique dans les zones côtières (Farrington 

et al., 2016). 

L’utilisation des moules comme espèces sentinelles environnementales découlent de leurs 

caractéristiques biologiques et écologiques qui les rendent pratiquement idéal pour la surveillance 

de la pollution. Les moules sont sessiles, de taille moyenne (un individu peut fournir suffisamment 

de tissu pour l'analyse chimique), peuvent être facilement récoltées, et comme elles sont des 

créatures robustes qu'elles sont faciles à garder en culture, ce qui les rend adaptés au laboratoire 

pour des analyses d'exposition écotoxicologique ainsi que des analyses in situ. Elles se nourrissent 

par filtration de phytoplancton en pompant et filtrant de grands volumes d'eau sur leurs grandes 

branchies ciliées. Ce comportement de filtration de l'eau de mer leur permet également 

d'accumuler efficacement les polluants chimiques de l'eau de mer, offrant ainsi une mesure 

intégrative de la concentration et de la biodisponibilité des polluants de l'eau de mer in situ. De 

plus, les moules sont importantes sur le plan écologique car elles fournissent des services 

écologiques essentiels tels que la nourriture et l'habitat à une multitude d'autres espèces, et en tant 

que consommateurs primaires, elles agissent comme des véhicules pour le transfert des polluants 

anthropiques de la phase abiotique et du niveau de production primaire vers le niveaux trophiques 

plus élevés dans la chaîne alimentaire marine côtière, comme les invertébrés mangeurs de moules 

(Haukas et al., 2010 ; Farrell et Nelson, 2013 ; Larsen et al., 2016). 
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4.3. Absorption, accumulation et épuration des contaminants anthropiques chez la moule 

Les moules marines sont connues pour absorber et accumuler efficacement les 

contaminants anthropiques de leur environnement et elles ont une capacité de biotransformation 

limitée pour les polluants par rapport, par exemple, aux poissons et autres vertébrés.  

Les moules conviennent donc comme des animaux modèles dans les études de 

bioconcentration/bioaccumulation de polluants et de toxicocinétique. La bioconcentration est le 

processus dans lequel les substances chimiques sont absorbées par les organismes récepteurs 

uniquement par absorption sur les surfaces respiratoires et cutanées, c'est-à-dire que l'exposition 

par l'alimentation n'est pas incluse; alors que la bioaccumulation est la même (que la 

bioconcentration) mais inclut également l'exposition chimique et l'absorption par l'alimentation 

(Arnot et Gobas, 2006). 

La toxicocinétique des contaminants chimiques englobe tous les phénomènes liés aux 

propriétés physico-chimiques des produits chimiques et au comportement environnemental 

(répartition des phases, biodisponibilité), allant de l’absorption dans les organismes récepteurs, aux 

taux de transport interne et modèles de distribution in vivo,  au taux de bioconcentration 

/bioaccumulation, biotransformation (métabolisme), à l’élimination/dépuration, et aux tendances 

de transfert trophique (bioamplification). 

Chez les moules, il existe trois mécanismes principaux pour l'absorption des contaminants 

environnementaux : (1) l'absorption par diffusion passive de la phase dissoute sur les surfaces 

externes (principalement les branchies, mais aussi le manteau et la paroi intestinale), (2) 

l'absorption active par les ions transmembranaires et transport par pompe (ouïes, paroi intestinale) 

et (3) l'absorption active par endocytose de particules contaminées (principalement la paroi 

intestinale, mais aussi la surface des branchies). Les principales voies et mécanismes 

d'absorption des produits chimiques dans les moules dépendent d'une série de facteurs, notamment 
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: les propriétés physico-chimiques du polluant, les conditions physico-chimiques de l'eau, et 

plusieurs facteurs biologiques liés à la moule elle-même. 

Bien que l'absorption de contaminants organiques hydrophobes (non polaires), tels que les 

polychlorobiphényles (PCB) et les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), soit 

principalement considérée comme un processus de diffusion passive/processus de partage 

d'équilibre, d'autres mécanismes plus complexes s'appliquent aux métaux sous forme de traces car 

leur accumulation par les moules et d'autres organismes aquatiques est influencée par divers 

facteurs, tels que les multiples voies d'exposition (régime alimentaire et solution), la spéciation des 

métaux, les associations et la complexation des ligands, la composition chimique du milieu 

environnant et les effets physiologiques ou biochimiques sur biodisponibilité (Luoma et Rainbow, 

2005). 

Pour les contaminants organiques hydrophobes, on pense que l'absorption et la dépuration 

chez Mytilus se produisent principalement par des processus d'équilibre de phase passifs sur les 

surfaces externes (principalement les branchies) et sur la paroi intestinale (Goldberg, 1980). Les 

principales sources d'absorption de contaminants par les moules sont les produits chimiques 

dissous dans l'eau de mer ambiante et dans les particules alimentaires contaminées (principalement 

du phytoplancton). Contrecarrant les processus d'absorption et de bioaccumulation, il existe 

plusieurs facteurs/processus contrôlant la perte/l'épuration des contaminants dans les moules. 

Ceux-ci incluent l'échange respiratoire, l'évacuation fécale et la biotransformation. 

Un équilibre complexe entre les processus d'absorption des contaminants et de dépuration 

détermine si un polluant à un moment donné se concentrera ou se dépouillera dans la moule. Les 

cinétiques d'absorption et d'épuration des polluants chez les moules et autres organismes sentinelles 

sont le plus souvent étudiées et décrites de manière simplifiée, par ex. en supposant      des conditions 

d'état stable pour les facteurs clés et la faisabilité d'utiliser des modèles d'absorption et d'élimination 
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à un seul compartiment. 

Les principales voies de transport/distribution interne des contaminants dans les moules 

sont présentées en figure 21. Cependant, il a été rapidement réalisé que la toxicocinétique des 

processus sont trop complexes pour être correctement décrits par de simples modèles d'absorption 

et d'élimination à un seul compartiment (Stegeman et Teal, 1973).  

 

 
 

Figure 21 : Représentation schématique des principales voies de transport/distribution interne des 

contaminants dans les moules bleues. Les flèches pleines et les polices en gras indiquent les 

principales voies alors que les alternatives itinéraires sont affichées sous forme de flèches en 

pointillés et de polices normales. Illustration adaptée de Ricciardi et al. (2016). 

 

 

Des modèles toxicocinétiques plus avancés ont donc été développés, tels que ceux basés sur la 

théorie du bilan énergétique dynamique (DEB) (Vanharen et Kooijman, 1993), pour décrire 
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comment de multiples facteurs liés au polluant, à l'environnement et à l'état physiologique de 

l'organisme sentinelle peut agir pour influencer la bioaccumulation et l'effet des contaminants 

anthropiques. 

Comme chez d'autres espèces de bivalves suspendus, les branchies très grandes et 

complexes de Mytilus ont une variété de fonctions clés dans l'alimentation, les échanges gazeux, la 

digestion et l'évacuation des déchets (Cranford et al., 2011). Les mouvements coordonnés des cils 

à la surface des branchies assurent un pompage constant de l'eau de mer à travers la cavité palléale 

des moules où les, avec une efficacité élevée, capturent et piègent les particules de nourriture en 

suspension dans le mucus, et assurent ensuite le transport de ce mélange vers le système digestif 

des moules. Le système branchial est le site dominant pour l'interaction directe avec 

l'environnement, avec sa grande surface et son épithélium mince, et est donc un organe clé pour 

l'absorption et l'élimination des contaminants chimiques. 

L'absorption active de contaminants via la paroi intestinale (par exemple, impliquant 

généralement une endocytose de particules et de particules d'aliments contaminés) est 

généralement moins étudiée que les processus d'absorption impliquant une diffusion passive sur 

les surfaces externes. Cependant, plusieurs études ont montré que la charge de contaminants qui 

pénètre par le tube digestif peut être importante pour de nombreux produits (Björk et al. 1997 ; 

Axelman et al., 1999). 

Il existe actuellement une prise de conscience croissante du devenir et des effets potentiels 

des nanoparticules et des microplastiques dans les moules (Van Cauwenberghe et Janssen, 2014 ; 

Li et al., 2015 ; Sellami et al., 2017). Contrairement au poisson, que les humains mangent 

normalement sans système digestif, les moules sont consommées entières, ce qui rend 

particulièrement important l'évaluation de la sécurité alimentaire humaine à partir de ces 

contaminants particulaires émergents. Par conséquent, davantage de connaissances sont                   
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nécessaires sur l'absorption et la purification des particules nanométriques et microscopiques 

dans les moules. 

La connaissance de la bioaccumulation des polluants dans les moules est importante pour 

l'évaluation des risques et des examens concernant cette question sont disponibles pour de 

nombreuses classes de polluants. 

4.4. Les Biomarqueurs chez la moule 
 

Les biomarqueurs sensibles aux polluants ont pris de l'ampleur en écotoxicologie marine, 

le plus souvent avec les poissons comme organismes cibles (Van der Oost et al., 2003). Mais les 

nombreux potentiels intéressants liés à la détection de biomarqueurs dans les moules ont été 

reconnus très tôt par Moore (1991), et le nombre d'études sur les biomarqueurs de la moule 

rapporté dans les revues scientifiques environnementales a augmenté régulièrement et compte 

actuellement plus de 1 700 études, soit environ 10 % de toutes les études de biomarqueurs 

rapportées. 

Dans les nombreux rapports sur les biomarqueurs des moules, le stress oxydatif est le 

problème le plus souvent abordé. Le stress oxydatif est une condition défavorable qui résulte d'un 

déséquilibre prolongé entre la concentration in vivo de radicaux libres toxiques dérivés des 

molécules d'oxygène, d'azote ou de soufre et la capacité du système de défense antioxydant des 

organismes à neutraliser ces molécules oxydantes très actives (Winston et Digiulio, 1991 ; 

Lushchak, 2011). Les radicaux sont produits naturellement au cours de la respiration et du 

métabolisme cellulaires et les radicaux ont également des rôles essentiels dans la signalisation 

cellulaire, l'apoptose, l'expression des gènes et le transport des ions ; mais des niveaux excessifs 

provoqueront une série d'effets dommageables sur les tissus, les cellules et les composantes 

subcellulaires, par peroxydation lipidique, lésions et mutations de l'ADN (Lue et al., 2010). De 

nombreux facteurs de stress liés aux contaminants environnementaux, notamment les métaux de 
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transition, les HAPs, les rayonnements ionisants, les pesticides organochlorés et 

organophosphorés, sont connus pour provoquer un stress oxydatif. Les systèmes de défense 

antioxydants de la moule impliquent à la fois les actions des antioxydants moléculaires tels que le               

glutathion (GSH) et les activités de la glutathion S-transférase (GST), de la GSH-peroxydase et 

de la catalase, de préférence dans les branchies et la glande digestive (Manduzio et al., 2004). 

Les problèmes d'effet liés aux branchies sont abordés dans environ 25 % de tous les articles 

sur les biomarqueurs de la moule rapportés dans la littérature scientifique, soulignant le rôle clé 

des branchies dans la cinétique d'absorption et d'élimination et en tant que matrice très appropriée 

pour les études sur les effets du stress oxydatif et les problèmes histopathologiques. Soldatov et 

al. (2007) ont résumé les recherches sur les spécificités tissulaires du complexe antioxydant 

enzymatique chez M. galloprovincialis et ont conclu que les branchies sont les tissus les plus 

touchés lorsque les toxiques environnementaux provoquent un stress oxydatif, rendant ainsi les 

branchies adaptées aux diagnostics écologiques sur ces problèmes. 

De nombreuses études ont utilisé des marqueurs histologiques et histopathologiques dans 

les branchies des moules pour évaluer les effets du stress (Bignell et al., 2011 ; Katalay et al., 

2016). 

L'ADN est l'un des composants cellulaires très sensibles au stress oxydatif et l'évaluation des 

dommages à l'ADN est considérée comme un biomarqueur crucial pour évaluer le potentiel 

génotoxique des facteurs de stress environnementaux. 

Dans les populations naturelles, les moules sont exposées à des mélanges complexes de polluants 

chimiques de concentrations variables et à d'autres pressions anthropiques qui peuvent provoquer 

une gamme variée d'effets, en particulier pour les moules qui vivent à proximité de zones peuplées 

ou industrialisées. Divers types de phénomènes d'effets additifs, synergiques ou antagonistes 

peuvent se développer lorsque les espèces sentinelles sont exposées à plusieurs (et souvent 
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plusieurs) facteurs de stress toxiques en même temps (Beyer et al., 2014). Pour évaluer comment 

les moules et autres espèces sentinelles dans ces écosystèmes exposés réagissent à des stress 

complexes, l'évaluation intégrée des écosystèmes (EIE) a été développée ces dernières années 

comme une approche intégrée holistique de la surveillance des effets biologiques. La liste 

recommandée de biomarqueurs et d'analyses chimiques dans le cadre du schéma d'intégration du 

CIEM est présentée ci-dessous (Fig. 22). Bien qu'il existe de nombreux autres biomarqueurs 

disponibles, ceux-ci comprennent des méthodes validées qui peuvent être considérées comme plus 

fiables et auxquelles sont associés des critères d'évaluation. Ils mesurent une gamme de réponses 

allant de la santé générale à des effets plus spécifiques tels que la neurotoxicité et la génotoxicité. 

 

 
 

Figure 22 : Méthodes recommandées pour les effets biologiques incluses dans la composante 

moules du CIEM évaluation intégrée des écosystèmes. Les lignes pleines sont les méthodes de 

base, tandis que les lignes pointillées représentent des méthodes. PCB, biphényles polychlorés; 

HAP, hydrocarbure aromatique polycyclique; RFB, retardateurs bromés de flammes ; AChE, 

acétylcholinestérase. Figure adaptée de Davies et Vethaak (2012). 
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Les réponses subcellulaires sont souvent relativement rapides après une exposition 

chimique et peuvent être utilisées comme un signal d'alerte précoce. Le temps de réponse est 

généralement court et les effets réversibles. En revanche, les réponses au niveau des tissus se 

forment après des durées d'exposition plus longues et se développent en changements structurels 

dans les tissus clés tels que la glande digestive, les gonades et les branchies. Les réponses de 

l'organisme entier, telles que la portée de la croissance ou la survie dans l'air (stress sur stress), sont 

des critères d'évaluation simples mais importants lors de l'évaluation de la valeur adaptative de la 

population et du lien avec l'état de l'environnement. 

En combinant les biomarqueurs et en considérant ces réponses avec des données sur la 

charge corporelle chimique, une approche intégrative holistique peut être réalisée qui peut indiquer 

la santé d'un environnement ou l'impact qu'un mélange chimique peut avoir sur les moules dans un 

certain plan d'eau. Les pays participant à l'accord OSPAR sont tenus d'effectuer une surveillance 

intégrative dans le cadre de leurs programmes nationaux de surveillance. Cependant, en raison de 

la faible pression exercée sur les États membres et des contraintes de suivi des budgets, très peu de 

pays se conforment pleinement à cette exigence. Une approche plus typique de la surveillance 

générale a consisté à employer un plus petit nombre de biomarqueurs recommandés chez les 

moules et à concentrer davantage l'étude sur la mesure des concentrations de la charge corporelle 

chimique. Cependant, limiter le nombre de biomarqueurs au sein du schéma intégrateur réduirait 

l'efficacité de la démarche de l'IEA qui pourrait conduire à une sous- évaluation de l'état de 

l'environnement. La sélection de biomarqueurs dans un cadre intégré dépend du type de 

contaminant chimique qui devrait dominer le plan d'eau. Un cadre recommandé a été suggéré pour 

l'exposition aux métaux et aux matières organiques, en sélectionnant une combinaison de 

biomarqueurs généraux et plus spécifiques qui répondraient le plus probablement aux différents 

groupes chimiques (Gubbins et al., 2012). 
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L'utilisation d'une approche multi-biomarqueurs produira souvent des données de réponse 

complexes qui peuvent être difficiles à interpréter, pour ne pas dire à intégrer dans les cadres de 

politique environnementale. Pour englober ce problème, plusieurs moyens de simplifier des 

données complexes ont été développés, parmi lesquels l'indice dit de réponse intégrée aux 

biomarqueurs (IBR) (Beliaeff et Burgeot, 2002) est l'un des plus fréquemment utilisés. 

L'utilisation des biomarqueurs conventionnels chez les moules nécessite une connaissance 

approfondie des mécanismes de toxicité, comme moyen de réduire le biais possible de se 

concentrer sur seulement quelques réponses (par exemple, des protéines ou des enzymes 

spécifiques) et de négliger d'autres, de relation inconnue avec le contaminant, mais qui pourraient 

être plus importants sur le plan écotoxicologique. D'autre part, l'utilisation de nouveaux outils 

moléculaires, comme les technologies -ohmiques, est considérée comme ayant un grand potentiel 

pour identifier de nouveaux biomarqueurs impartiaux d'exposition et d'effet sans aucune 

connaissance préalable des mécanismes toxiques des contaminants, par ex. Gomes et al. (2014). 

Les technologies de profilage moléculaire telles que la transcriptomique, la protéomique et la 

métabolomique sont utilisées dans un nombre croissant d'études en laboratoire et sur le terrain avec 

Mytilus et d'autres sentinelles marines pour identifier les profils de signature moléculaire indiquant 

différents facteurs de stress environnementaux et pour identifier le mode d'action 748 (MoA) des 

substances toxiques chimiques et leurs mélanges (Veldhoen et al., 2012 ; Tomanek, 2014). 

Aujourd'hui, ces outils de toxicologie systémique représentent la frontière de la recherche dans la 

découverte de biomarqueurs écotoxicologiques et pour l'étude des liens possibles avec les effets à 

un niveau supérieur d'organisation biologique, y compris les effets sur la santé humaine. 
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5. Terminologie 

5.1. La biosurveillance 

La biosurveillance est définie et discutée dans de nombreux articles, par exemple, par 

Langston et al. (2012): c’est un outil précieux en plus des outils utilisés pour mesurer la 

contamination (analyse de la qualité de l'eau, essais de toxicité et enquête écologique) car elle 

permet de réaliser une mesure directe de la biodisponibilité des contaminants. Le même concept 

mais en termes de science de l'évaluation des risques a été réitéré par Gupta et Singh (2011): c’est 

une approche importante de l'évaluation des risques de l'environnement et des expositions 

professionnelles qui fournit une estimation de la dose adsorbée et donne un accès indirect à la 

détermination de la concentration du site cible. 

Dans divers manuels écologiques, la biosurveillance est décrite comme une estimation 

intégrée de la qualité de l'environnement. En effet, selon Rand et al. (1995), la surveillance 

biologique (ou biosurveillance) nécessite l’utilisation régulière et systématique d’organismes 

vivants pour évaluer les changements de l’environnement ou de la qualité de l’eau. Des mesures 

répétitives sont réalisées et celles-ci sont analysées de manière statistique. La définition comprend 

donc l'analyse de l'état de l'environnement en surveillant les individus, les espèces, les populations 

et les communautés pour comprendre les changements qui peuvent survenir à la suite d’une 

exposition chimique sur de courtes ou longues périodes. La biosurveillance est importante car des 

réponses biologiques peuvent être déclenchées à des concentrations chimiques inférieures aux 

limites de détection analytiques. 

Il est toujours très important d’effectuer une surveillance chimique en conjonction avec la 

biosurveillance pour déterminer comment les organismes sont exposés et à quel niveau de 

concentrations. 
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Il ressort clairement de l'ensemble des études mentionnées ci-dessus que la définition du 

terme biosurveillance est scientifiquement différente. Ainsi, pour éviter toute confusion 

terminologique, il est essentiel d'utiliser la surveillance chimique exclusivement pour 

l'identification et la quantification des polluants chimiques dans les tissus des bivalves. Le terme 

biosurveillance doit être limité à des observations complexes d'organismes vivants pour évaluer les 

changements de la qualité environnementale (Zuykov et al., 2013). 

La biosurveillance de la contamination de l'environnement nécessite des données sur les 

réponses qui, à leur tour, devraient être étayées par des outils appropriés tels que la 

bioaccumulation, les biomarqueurs (par exemple, cyto-histopathologiques, biochimiques, etc.), 

les observations morphologiques et comportementales, l'analyse au niveau de la population et de 

la communauté. Cependant, ces outils sont influencés par des facteurs abiotiques et biotiques 

(Salinité, approvisionnement alimentaire, variation saisonnière et âge). Ainsi, aucun de ces outils 

sont vraiment indépendants et ne peuvent pas être utilisés individuellement pour l'évaluation de la 

qualité de l'environnement. De toute évidence, la bioaccumulation est un outil clé de 

biosurveillance, mais uniquement son intégration avec d'autres outils pourraient aider à élucider 

l'impact et les réponses induits par les polluants eux-mêmes dans les organismes biologiques 

(population, communauté, etc.), et cela fournirait une voie pour comprendre les mécanismes 

impliqués (Rand et al., 1995). 

5.2. Les biomarqueurs 
 

En bref, les biomarqueurs sont les premiers indicateurs des changements de l'état morpho-

fonctionnel des bivalves sous l'effet des polluants, car, un effet toxique sera apparent au niveau 

subcellulaire avant qu'il ne soit perceptible à des niveaux biologiques plus élevés (Zuykov et al., 

2013). Contrairement à la simple mesure des contaminants qui s’accumulent dans les tissus de 

l’organisme, les biomarqueurs peuvent offrir des informations biologiquement plus pertinentes 
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sur l'impact potentiel de polluants sur la santé des organismes (Calisi et al., 2008). 

Il est à noter qu’on doit pris en compte que : 1) les biomarqueurs ne doivent pas être 

consultés comme panacée pour les études sur la pollution chimique, c'est-à-dire que divers facteurs 

biotiques et abiotiques peuvent aussi influencer les biomarqueurs; (2) les biomarqueurs uniques ne 

reflètent pas légitimement la détérioration de la santé d'un organisme; l'utilisation d'une approche 

multi-biomarqueurs est nécessaire pour une évaluation plus réaliste de l'impact biologique des 

produits chimiques et pour élucider les mécanismes sous-jacents à l'apparition de telles altérations 

(Guidi et al., 2010; Serafim et al., 2011) et (3) l'utilisation de biomarqueurs est difficile, coûteuse 

et prend du temps. 

5.3. Stresseurs multiples et types d’interaction 
 

Les écosystèmes aquatiques peuvent recevoir simultanément plusieurs types de polluants 

(stresseurs). Ces facteurs de stress interagissent entre eux pour avoir un impact diffèrent (Jackson 

et al., 2016). Il existe une variété d’interactions (tableau I, figure 2) qui peuvent modifier les 

services écosystémiques de manières différentes. Ces interactions dépendent de l'identité du facteur 

de stress, de la structure de la communauté et du type de service (Jackson et al., 2016). 

Les facteurs de stress peuvent interagir pour créer un impact égal à (interaction additive), plus petit 

que (interaction antagoniste), ou supérieur à (interaction synergique) leurs effets uniques (tableau 

I, figure 2). Des interactions antagonistes non additif peuvent se produire lorsque l'impact d’un 

facteur de stress est si important qu'il éclipse celui du deuxième facteur de stress (Jackson et al., 

2016). Par exemple, une grave sécheresse pourrait éclipser tout impact des arbres envahissants sur 

la disponibilité de l'eau. 

Les interactions synergiques des facteurs de stress sont souvent considérées comme les plus 

dommageables à cause de l'amplification de leurs impacts (Jackson et al., 2016). Celles-ci               peuvent 

survenir lorsque l'impact de deux facteurs de stress est plus grand que prévu (Tab. 5). Ce dernier 
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cas peut avoir lieu parce que les services écosystémiques deviennent vulnérables lorsque les deux 

facteurs de stress sont présents. Par exemple, l'inondation des terres cultivées causées par des 

événements météorologiques extrêmes pourraient empirer avec un changement de couverture 

terrestre dû à la déforestation en raison de la capacité réduite du sol à retenir l'eau (Douglas et al., 

2008; Wheater et Evans, 2009). 

 

Tableau 5 : Types d’interaction entre les stresseurs multiples (Jackson et al., 2016) 
 
 

Type d’interaction Description 

 

 
Additive 

L'impact de deux facteurs de stress se produisant simultanément est 

égal à la somme de leurs effets uniques 

 

 
Antagonisme 

L'impact de deux facteurs de stress se produisant simultanément est 

inférieur à la somme de leurs effets uniques 

 

 
Synergisme 

L'impact de deux facteurs de stress se produisant simultanément est 

plus que la somme de leurs effets uniques 

 

 
Atténuation 

Un facteur de stress réduit l'impact d'un deuxième facteur de stress 

 

 
Successive 

Un facteur de stress provoque l'apparition d'un deuxième facteur de 

stress 
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Au cours de cette thèse, les moules méditerranéennes collectées de la lagune de Bizerte au mois de 

mars 2018 ont été transférées au laboratoire et réparties dans des microcosmes à raison de 05 

individus/microcosmes. Ces dernières ont été acclimatées durant une semaine dans des conditions 

contrôlées ; une température de 19 ± 2 °C, un taux d’oxygène de 6,2 mg/L, une salinité de 32‰ 

et une photopériode normale réglée à 12 heures. L’eau a été renouvelée chaque 2 jours pour garantir 

un apport nutritif régulier. 

Après la période d’acclimatation, elles ont été exposées à plusieurs types de contaminants : des 

nanoparticules, des hydrocarbures aromatiques polycycliques, deux pesticides et des mélanges 

binaires de contaminants. 

1. Contamination par les nanoparticules 
 

Plusieurs types de nanoparticules ont été considérés pour étudier leurs impacts écotoxicologiques 

sur la moule à savoir : les nanoparticules de monoxyde de zinc (ZnO NPs), les nanoparticules de 

monoxyde de zinc dopées par le cuivre (Cu-ZnO NPs), les nanoparticules de monoxyde de zinc 

dopées par l’Or (Au-ZnO NPs), les nanoparticules de dioxyde de titane (TiO2 NPs) et les 

nanoparticules de dioxyde de titane dopées par l’Or (Au-TiO2 NPs). 

1.1. Synthèse des nanoparticules de choix 
 

La synthèse des nanoparticules de ZnO, de Cu-ZnO et d’Au-ZnO a été réalisé selon la méthode 

chimique proposée par Fkiri et al., 2017. Des quantités d’acétate de zinc dihydraté et de dichlorure 

de cuivre dissoutes dans 50 ml de polyol sont placées dans un ballon tricol. L’ensemble est 

maintenu sous reflux et sous agitation mécanique continue jusqu’à atteindre 140°C, température à 

laquelle la phase ZnO est obtenue. L’injection d’un volume de solution aqueuse de HAuCl4.3H2O, 

[0.761 10-3 M] à cette température s’accompagne d’un changement de couleur (violet) indiquant la 

formation de nanoparticules hybrides d’Au-ZnO. 
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Pour les nanoparticules de Cu-ZnO, il s’agit de chauffer dans un ballon tricol équipé d’un 

thermocouple, d’un montage à reflux et d’une tige à agitation mécanique (Fig. 23), et d’une solution 

de précurseurs (acétate de zinc dihydraté et dichlorure de cuivre) dissous dans le solvant approprié. 

Le mélange est maintenu à une température ϴ =160 °C pendant 60 min puis refroidi jusqu’à 

température ambiante. Les particules de Zn1-xCuxO (avec x = 0.1), recherchées sont récupérées par 

centrifugation. Elles sont lavées plusieurs fois à l’éthanol avant d’être séchées à l’étuve sous air à 

100 °C pendant 12 h. 

 

 
Figure 23: Schéma de montage de la synthèse en milieu polyol. 

 

Pour synthétiser les nanoparticules de TiO2 et d’AuTiO2, du tétrachloroaurate d'hydrogène 

trihydraté (HAuCl4 · 3H2O) et du butoxyde de titane [Ti (OCH2CH2CH2CH3)4], ont été dissous 

dans 50 mL de diméthylsulfoxyde (DMSO) avec un rapport molaire Ti / Au de 30. Le mélange a 

été ensuite chauffé à 190 ° C et maintenu à cette température pendant 2 h sous agitation     

mécanique. Une suspension colloïdale homogène (rose) a été obtenue. A la fin de la réaction, le 

précipité a été séparé par centrifugation, lavé plusieurs fois avec de l'éthanol / acétone (2: 1), puis 
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séché sous vide à 50 ° C pendant 12 h pour donner de poudre TiO2 et d’Au-TiO2 gris. Les 

échantillons de TiO2 et d’Au-TiO2 préparés ont été calciné à 400 ° C. Le recuit ultérieur des 

nanoparticules d’Au-TiO2 par traitement solvothermique a induit une cristallinité et permet 

d’éliminer complètement les molécules organiques de solvant piégées à l'intérieur des particules. 

1.2. Caractérisation des nanoparticules 

 

1.2.1. Analyse de phase 
 

La diffraction des rayons X (XRD) est une technique de mesure qui permet d’accéder aux 

caractéristiques cristallographiques des matériaux. Elle est basée sur l’interaction d’un faisceau 

de rayons X avec le réseau cristallographique du matériau. Les interférences créées suite à ces 

interactions sont caractéristiques du réseau étudié. Cette technique est donc largement utilisée en 

minéralogie pour déterminer la structure cristalline des particules minérales, en particulier des 

nanoparticules. 

Au cours de cette thèse et afin de vérifier la pureté des phases obtenues, les diagrammes de 

diffraction des rayons X ont été systématiquement réalisés pour toutes les poudres obtenues en 

utilisant (STOE-STADI P) (INEL diffractomètre (λ = 1,5418 Å). 

1.2.2. Analyse par microscopie électronique à transmission (MET) 
 

L’analyse élémentaire des poudres obtenues a été réalisée à l’aide d’un spectromètre EDX monté 

sur un microscope électronique en transmission MET de marque (JEOL-ARM 200F). 

En microscopie électronique à transmission, le faisceau d'électron est transmis à travers un 

échantillon très mince déposé sur une grille conductrice. Après la transmission du faisceau à travers 

l’échantillon et les interactions avec les particules, les électrons non absorbés sont focalisés sur un 

détecteur d'imagerie (Fluorescence écran ou caméra CCD). En MET, le contraste et la visualisation 

des particules est fonction de la densité d’électrons dans la particule, de son épaisseur et de ses 

structures et des orientations cristallographiques. Le MET a une résolution supérieure au MEB 
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et donne une résolution subnanométrique. En terme de sensibilité, les performances sont aussi 

meilleures (> 0,1 µg/g) (Le Hécho et al., 2010). Le MET a également l’avantage de pouvoir 

combiner un mode d’observation à un mode d’analyse élémentaire. La spectrométrie dispersive en 

énergie (EDS) ou la spectroscopie en pertes d’énergies des électrons (EELS) sont des techniques 

qui associées au MET permettant de fournir une information sur la composition chimique d’une 

nanoparticule isolée. 

1.2.3. Taille et stabilité des nanoparticules 
 

La détermination de la taille des nanoparticules a été effectuée en utilisant la diffusion dynamique 

de la lumière (DLS). 

La technique DLS est basée sur le mouvement aléatoire des particules dû à la collision avec les 

molécules de solvant (mouvement brownien). Par conséquent, seulement les particules en 

suspension dans un liquide peuvent être caractérisées. Les plus grosses particules ont un 

mouvement plus lent que les particules plus épaisses dans le même solvant et à la même 

température. Le coefficient de diffusion translationnelle de la particule dans un fluide est lié au 

diamètre hydrodynamique en utilisant l'équation de Stokes-Einstein (Berne et Pecora, 2000). Les 

principaux facteurs qui modifient le coefficient de diffusion translationnelle sont la taille, la 

structure de surface, la concentration des particules, et la présence d'ions dans le milieu (Jafari et 

Esfanjani, 2017). 

La taille des particules peut influencer les caractéristiques des matériaux, tels que la réactivité, la 

vitesse de dissolution et la stabilité de la dispersion colloïdale. La technique de DLS peut être 

utilisée pour déterminer le diamètre des particules composées de matières organiques (par exemple, 

glucides, protéines, tensioactifs), ou composés inorganiques (par exemple, nanoparticules d'or ou 

d'argent), ou même ceux formés par des oxydes des métaux (Jafari et  Esfanjani, 2017). 
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Lorsque les particules colloïdales dispersées dans des milieux liquides sont irradiées par une source 

laser, les changements d'intensité de la lumière diffusée sont observés en fonction du temps. Le 

profil de ces changements dépend de la taille des particules, ou en d'autres termes, dépendant du 

coefficient de diffusion. Les plus grosses particules se déplacent lentement, ce qui entraîne des 

changements dans le profil d'intensité de diffusion de la lumière sur une plus grande échelle de 

temps. D'autre part, les particules plus petites se déplacent rapidement, ce qui entraîne des 

changements brusques du profil d'intensité de diffusion de la lumière. Le coefficient translationnel 

de diffusion (D) des particules peut être obtenu en analysant ces profils, et donc converti en rayon 

hydrodynamique (RH) (ou diamètre) en utilisant l'équation de Stokes-Einstein: 

D = kT/6πηRH 
 

Où k est la constante de Boltzmann (J K-1), T est la température (K), et η (Pas) est la viscosité du 

milieu dispersant (Schmitz, 1990). 

La taille obtenue par DLS correspond au diamètre d'une sphère en mouvement avec le même D des 

particules soumises à l'analyse. La valeur de D peut être affectée par la structure de la surface      et la 

concentration des particules, ainsi que par les propriétés du milieu dispersant telles que la force 

ionique, viscosité et indice de réfraction, permettant l'étude des caractéristiques de surface des 

particules. Cela signifie que le diamètre calculé par DLS peut être surestimé par rapport au diamètre 

obtenu par microscopie électronique, dans lequel les particules sont généralement éliminées du 

milieu réactionnel. 

L’étude de la stabilité des nanoparticules est effectuée en déterminant le potentiel Zeta. 
 

Pour les petites particules dans un liquide, il n'existe pas de technique satisfaisante pour déterminer 

la charge superficielle des particules. La méthode commune consiste à déterminer le potentiel 

électrique d'une particule à un emplacement éloigné de la surface des particules, quelque part dans 

la couche diffuse. Cet emplacement, lié au mouvement des particules dans le liquide, est appelé 
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plan de glissement ou de cisaillement. Le potentiel mesuré à ce plan est appelé potentiel zêta, qui 

est un paramètre important pour les colloïdes ou les nanoparticules en suspension. Sa valeur est 

étroitement liée à la stabilité de la suspension et à la morphologie de la surface des particules. Par 

conséquent, il est largement utilisé dans les études de stabilité des produits et la recherche sur 

l'adsorption de surface (Delgado et al., 2007). 

Parmi les trois méthodes existantes pour la détermination du potentiel zêta des particules en 

suspension, à savoir, la diffusion de la lumière électrophorétique (ELS), acoustique et 

électroacoustique, en raison de sa sensibilité, sa précision et sa polyvalence, la ELS est de loin le 

meilleur choix pour de nombreuses applications (Ware et Haas, 1983). Cependant, la ELS 

classique, utilisant la lumière transmise et la diffusion de réception à un petit angle (généralement 

8–30°) ne peuvent pas être utilisées pour les échantillons troubles. Le potentiel zêta, contrairement 

à la taille des particules ou au poids moléculaire, est une propriété impliquant non seulement les 

particules mais aussi leur environnement, par exemple le pH, la force ionique, et même le type 

d'ions dans la suspension. Par conséquent, dans de nombreux cas, même si le potentiel zêta des 

particules en suspension est mesuré après dilution pour obtenir une résolution élevée et précise, ces 

résultats peuvent varier considérablement de leurs vraies valeurs obtenues dans leur environnement 

d'origine et peut avoir, de fait peu d'utilité pratique. 

Mesurer la distribution du potentiel zêta dans une suspension concentrée est un défi technologique. 

Les méthodes acoustiques donnent seulement des valeurs moyennes avec une faible sensibilité à 

condition que la concentration du solide soit connue. L'approche de rétrodiffusion utilisée dans la 

mesure de la taille ne peut pas être adoptée en raison de l'interférence du mouvement brownien 

avec le mouvement électrophorétique orienté dans le sens large des angles de diffusion. Par 

exemple, pour une particule de 250 nm avec un potentiel zêta de 60 mV, lorsqu'il est soumis à un 

champ de 30 V, le mouvement électrophorétique produira un décalage Doppler de 55 Hz à un 
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angle de diffusion de 10° et le mouvement brownien de la particule provoquera un élargissement 

du pic de 3,5 Hz. Si la mesure est effectuée à un angle de diffusion de 160°, le décalage Doppler 

et l'élargissement du pic sera de 108 Hz et 430 Hz, respectivement, rendant impossible la 

détermination précise du potentiel zêta. 

Récemment, un agencement optique unique pour mesurer le potentiel zêta en suspension 

concentrée a été inventé (Tsutsui et al., 2005) en utilisant une électrode unique qui est conductrice 

mais transparente à la fois aux lumières incidentes et diffusées dans la mesure ELS. L'entrée de La 

lumière incidente d'un côté d'une fenêtre épaisse est réfractée par la fenêtre et sort de la fenêtre vers 

la cellule d'échantillon par une surface, qui est perpendiculaire à la première surface, sur laquelle 

un métal mince sert d'électrode transparente. Les particules se déplacent électrophorétiquement 

dans le champ créé par cette électrode et une autre électrode ordinaire. La lumière diffusée par les 

particules près de la surface de la fenêtre est réfractée deux fois avant de sortir de l'autre côté de la 

fenêtre (Fig. 24). Cette configuration permet une lumière de courte longueur de trajet à un petit 

angle de diffusion (∼35°) afin d'éviter l’interférence de l'élargissement brownien. 

 
 

Figure 24 : La cellule comprenant une électrode ordinaire (A) et une électrode transparente (B) 

appliquée sur une fenêtre optique (C). La partie inférieure de la figure montre la fenêtre optique et 

le trajet de la lumière. θ est l'angle de diffusion réel (Xu, 2008). 
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L'avantage supplémentaire de cette technique est qu'en raison du volume de diffusion, il n'y a pas 

de flux électro-osmotique généralement causé par la charge de surface des parois cellulaires. Par 

conséquent, le décalage Doppler mesuré provient uniquement du mouvement des particules sans 

interférence du mouvement du liquide. La mesure de la taille des particules dans des échantillons 

concentrés peut également être effectuée à l'aide de cette cellule d'échantillonnage lorsque le champ 

électrique n'est pas appliqué. 

Dans le présent travail, la taille des nanoparticules et leur potentiel Zeta ont été déterminé à l’aide 

d’un Zetasizer Ultra (Malvern Panalytical Ltd., Malvern, Royaume-Uni) équipé d'un laser He-Ne 

à une longueur d'onde de 632,8 nm et une puissance maximale de 10 mW. Toutes les expériences 

ont été réalisées à 25 ° C en utilisant un volume d'échantillon de 1 ml et des cuvettes jetables 

(DTS0012, Malvern Panalytical Ltd., UK). Les paramètres de l'instrument ont été optimisés 

automatiquement à l'aide du logiciel ZS XPLORER (Malvern Panalytical Ltd., Royaume-Uni). 

1.3. Expérience de contamination par les nanoparticules 
 

Au cours de cette expérience, les moules ont été réparties dans des microcosmes à raison de 5 

spécimens par microcosme. Ces derniers ont été considérés en triplicata pour les témoins et les 

traités par les nanoparticules (Fig. 25). 
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Figure 25 : Expérience de contamination par les nanoparticules 

 

Ainsi, 33 microcosmes ont été préparés pour cette étude (Tab. 6). 
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Tableau 6 : désignation des groupes d’aquariums considérés pour la contamination par les 

nanoparticules 

Control (témoins) Aquariums non contaminées 

ZnO NP1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de  nanoparticules de ZnO 

ZnO NP2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de               nanoparticules de ZnO 

Cu-ZnO NP1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de             nanoparticules de Cu- ZnO 

Cu-ZnO NP2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de  nanoparticules de Cu- ZnO 

Au-ZnO NP1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de  nanoparticules d’Au- ZnO 

Au-ZnO NP2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de  nanoparticules d’Au- ZnO 

TiO2 NP1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de  nanoparticules de TiO2 

TiO2 NP2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de  nanoparticules de TiO2 

Au-TiO2 NP1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de  nanoparticules d’Au-TiO2 

Au-TiO2 NP2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de  nanoparticules d’Au-TiO2 

 
 

Les concentrations de NPs considérées dans la présente étude ont été sélectionnées en fonction des 

concentrations environnementales pertinentes de nanoparticules d'oxyde métallique allant du 

nanogramme au milligramme par litre (Gottschalk et al., 2009; Luo et al., 2011). Les solutions 

mères de NPs (20 mg / mL) ont été préparées en dissolvant chaque NPs dans de l'eau distillée et 

avant chaque contamination, les solutions mères ont été conservées à température ambiante 

pendant 2 h sous agitation mécanique. Pour permettre une concentration de 50 μg / L et 100 μg / 

L de NPs / eau de mer, 7,5 μL et 15 μL ont été ajoutés aux réservoirs à partir de solutions mères de 

NPs. 
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2. Contamination par les hydrocarbures aromatiques polycycliques 
 

Dans le présent travail, trois hydrocarbures aromatiques polycycliques ont été choisis à savoir : le 

Benzanthracène (Banth), le Fluoranthène (FL) et le Benzo(a)pyrène (B(a)p). L’expérience du 

contamination (Fig. 26) a été effectuée durant 14 jours en testant deux concentrations (50 µg/L et 

100 µg/L) pour chaque produit. 

 

 
 

Figure 26 : Expérience de contamination par les hydrocarbures aromatiques polycycliques 
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Ainsi 24 microcosmes ont été préparés pour cette étude (Tab. 7). 
 

Tableau 7 : Désignation des groupes d’aquariums considérés pour la contamination par les 

HAPs. 

Control (témoins) Aquariums non contaminés 

DMSO Aquariums traités par le diméthylsulfoxyde 

Banth1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de Benzanthracène 

Banth2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de Benzanthracène 

FL1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de Fluoranthène 

FL2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de Fluoranthène 

B(a)p1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de Benzo(a)pyrène 

B(a)p2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de Benzo(a)pyrène 

 
 

Les concentrations des HAPs ont été considérées en se basant sur plusieurs travaux 

écotoxicologiques (Anyakora et al., 2005 ; Zhou et Maskoui, 2003 ; Bellas et al., 2008; Giannapas 

et al., 2012; Sellami et al., 2015). 

Des solutions mères ont été préparées en dissolvant le Benzo(a)pyrène, le Fluoranthène et le 

Benzanthracène dans le diméthylsulfoxyde (DMSO), avant la dilution dans l'eau de mer, car le 

DMSO n'a pas d'effet significatif sur les réponses des biomarqueurs (Haque et al., 2019). De plus, 

il a été démontré que l'exposition au DMSO à des concentrations inférieures ou égales à 0,005% V 

/ V (50 µl. L -1) n'affectait pas les profils métaboliques des bivalves marins (Banni et al., 2010; 

Jiang et al., 2019). Les solutions mères ont d'abord été préparées en mélangeant 20 mg des HAPs 

dans 1 mL de DMSO. 15 µL représente le volume ajouté aux microcosmes à partir de la solution 
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mère de chaque HAP préparé dans du DMSO (20 mg/mL) pour permettre une concentration de 

100 µg HAP/L d'eau de mer et 7,5 µL représente le volume ajouté aux microcosmes à partir de la 

solution mère pour permettre une concentration de 50 µg HAP/L d'eau de mer. 

Le Benzo (a) pyrène, le Fluoranthène et le Benzanthracène (pureté ≥ 96%) ont été achetés auprès 

de Sigma-Aldrich, Co, St. Louis, MO, USA. 

3. Contamination par les pesticides : cas du diuron et du triclosan 

Au cours de cette thèse on s’est intéressé à la contamination par deux pesticides ; le diuron et le 

triclosan (Fig. 27). 

 

Figure 27: Expérience de contamination par le diuron et per le triclosan Pour se faire 

18 microcosmes ont été préparés pour les pesticides considérés (Tab. 8). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Triclosan 
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Tableau 8 : Désignation des groupes d’aquariums considérés pour la contamination par les 

pesticides. 

 

Control (témoins) Aquariums non contaminés 

DMSO Aquariums traités par le diméthylsulfoxyde 

Di1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de diuron 

Di2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de diuron 

TCS1 Aquariums contaminés avec 50 μg/L de triclosan 

TCS2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de triclosan 

 

4. Contamination par les mélanges 
 

L’expérience de contamination par les mélanges correspond aussi bien au mélange binaire 

de nanoparticules (le ZnO, le Cu-ZnO, l’Au-ZnO, le TiO2 et l’Au-TiO2) avec les hydrocarbures 

aromatiques polycycliques (le Banth, le FL et le B(a)p) et que les nanoparticules (le ZnO, le Cu- 

ZnO, l’Au-ZnO, le TiO2 et l’Au-TiO2) avec le diuron et le triclosan. 
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 La première expérience (Fig. 28) concerne le mélange de nanoparticules avec les HAPs : pour se 

faire 45 microcosmes ont été préparés pour cette étude (Tab. 9). 

Tableau 9 : Désignation des groupes d’aquariums traités par les mélanges de contaminants 

 
 

ZnONP2+Banth2 
Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules de ZnO et 100 µg/L 

de Benzanthracène 

 

ZnONP2+FL2 
Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules de ZnO et 100 µg/L 

de Fluoranthène 

 

ZnONP2+B(a)p2 
Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules de ZnO et 100 µg/L 

de Benzo(a)pyrène 

Cu-ZnONP2+Banth2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules de Cu-ZnO et 100 

µg/L de Benzanthracène 

 

Cu-ZnONP2+FL2 
Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules de Cu-ZnO et 100 

µg/L de Fluoranthène 

Cu-ZnONP2+B(a)p2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules de ZnO et 100 µg/L 

de Benzo(a)pyrène 

Au-ZnONP2+Banth2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules d’Au-ZnO et 100 

µg/L de Benzanthracène 

Au-ZnONP2+FL2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules d’Au-ZnO et 100 

µg/L de Fluoranthène 

Au-ZnONP2+B(a)p2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L ZnO de nanoparticules d’Au- ZnO et 

100 µg/L de Benzo(a)pyrène 

TiO2 NP2+Banth2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules de TiO2 et 100 µg/L 

de Benzanthracène 
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TiO2 NP2+FL2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules de TiO2 et 100 µg/L 

de Fluoranthène 

TiO2NP2+B(a)p2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules de TiO2 et 100 µg/L 

de Benzo(a)pyrène 

AuTiO2 NP2+Banth2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules d’Au-TiO2 et 100 

µg/L de Benzanthracène 

Au-TiO2 NP2+FL2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules d’Au-TiO2 et 100 

µg/L de Fluoranthène 

Au-TiO2NP2+B(a)p2 Aquariums contaminés avec 100 μg/L de nanoparticules d’AuTiO2 et 100 

µg/L de Benzo(a)pyrène 

 

 
 

Figure 28: Expérience de contamination des moules par les mélanges de nanoparticules avec les 

hydrocarbures aromatiques polycycliques 
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 La deuxième expérience (Fig. 29) consiste à contaminer les moules par des mélanges de 

nanoparticules avec le diuron et le triclosan (Tab. 10). 

Tableau 10 : Désignation des groupes d’aquariums considérés pour la contamination par le 

mélange de nanoparticules avec le diuron et le triclosan. 

ZnONP2+ Di2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules de ZnO avec 100 µg/L de 

diuron 

ZnONP2+ TCS2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules de ZnO avec 100 µg/L de 

triclosan 

CuZnONP2+ Di2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules de CuZnO avec 100 

µg/L de diuron 

CuZnONP2+ TCS2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules de CuZnO avec 100 

µg/L de triclosan 

AuZnONP2+ Di2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules d’AuZnO avec 100 

µg/L de diuron 

AuZnONP2+ TCS2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules d’AuZnO avec 100 

µg/L de triclosan 

TiO2NP2+ Di2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules de TiO2 avec 100 µg/L de 

diuron 

TiO2NP2+ TCS2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules de TiO2 avec 100 µg/L de 

triclosan 

AuTiO2NP2+ Di2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules d’AuTiO2 avec 100 

µg/L de diuron 

AuTiO2NP2+ TCS2 Aquariums contaminés avec 100 µg/L de nanoparticules d’AuTiO2 avec 100 

µg/L de Triclosan 
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Figure 29 : Expérience de contamination des moules par les mélanges binaires : cas des 

nanoparticules avec le diuron 

5. Etude écotoxicologique 
 

Au cours de cette thèse l’impact des nanoparticules, des HAPs, de diuron et des mélanges est étudié 

au niveau physiologique par le biais de la capacité de filtration et la capacité de respiration et 

biochimique par le biais des activités enzymatiques. 

5.1. Détermination de la capacité de filtration et de respiration chez les moules 
 

La capacité de filtration chez les moules non traitées et traitées par les nanoparticules (ZnO NPs, 

Cu-ZnO NPs, Au-ZnO NPs TiO2 NPs et Au-TiO2 NPs), les HAPs (Benzanthracène, Fluoranthène 

et benzo(a)pyrène), les pesticides (le diuron et le triclosan) et les mélanges binaires de 

nanoparticules avec les HAPs et les pesticides est mesurée selon la méthode de Coughlan, 1969 

(Fig. 30). 
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Figure 30: Détermination de la capacité de filtration selon la méthode de Coughlan, 1969 

 

 
La capacité de filtration est mesurée en suivant la disparition des particules du colorant rouge neutre 

introduites dans la colonne d’eau en présence de la moule. Après l’exposition à différentes 

conditions expérimentales, cinq moules de chaque traitement ont été placés dans des béchers de 

200 mL (1 moule par bécher) contenant 100 ml d’une solution de rouge neutre (1 mg/mL) à l’abri 

de la lumière pendant 2 heures. Un échantillon d'eau a été retiré au préalable de chaque bécher pour 

déterminer la concentration initiale réelle de rouge neutre (C0). Après 2 h, les moules ont été 

retirées et la concentration de rouge neutre restante (Ct) a été déterminée, pour chaque bécher par 

mesure de l'absorbance à 530 nm. La vitesse de filtration, exprimée en mg animal-1 h -1, a été 

déterminée selon la formule suivante (Equation 1): 

F = [M / nt] log (C0/Ct) Equation 1 

 

 
Où F est la vitesse de filtration, M est le volume de la solution d’essai, n est le nombre de moules 

utilisés, t est le temps de l’expérience exprimé en heure, C0 et Ct sont les concentrations initiale 
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et finale du colorant. 

La capacité de respiration des moules non traitées et traitées est mesurée selon la méthode de Basti 

et al., 2016. En effet après 2 heures d’exposition aux nanoparticules, aux HAPs, au diuron et aux 

mélanges de contaminants, le taux d’oxygène est déterminé dans des chambres dépourvues     de la 

lumière et équipée d’une sonde d’oxygène. La capacité de respiration est estimée en appliquant la 

formule suivante (Equation 2): 

R = [Ct0–Cti] x V/ (ti - t0) Equation 2 
 

Où 
 

R = Taux de respiration (mg O2 h
-1) 

Ct = Concentration d’oxygène dans l’eau (mg O2 L
-1) à un instant t t0 = temps initial et ti temps 

final 

V = Volume total de l’eau de mer dans les chambres dépourvues de la lumière. 

 

5.2. Détermination des protéines totales chez les moules 
 

Après 14 jours d’exposition, les moules non traitées et traitées sont ouvertes en écartant 

les deux valves après incision de leurs muscles à l’aide d’un scalpel. Les glandes digestives et les 

branchies ont été prélevées dans la glace et placées dans des piluliers et serviront pour le broyage. 

Ce dernier a été effectué à l’aide d’un ultra Turrax dans 3 volumes d’une solution tampon contenant 

(10 mM Tris/HCl (pH 7.2), 500 mM saccharose, 1 mM EDTA et 1mM PMSF). L’homogénat 

obtenu est centrifugé à 20 000g pendant 30 minutes à 4°C pour obtenir une fraction aqueuse post-

mitochondriale. Le dosage des protéines totales est effectué pour cette fraction selon la méthode 

de Bradford (1976) en raison de sa fiabilité et sa large utilisation. 

Le bleu de coomassie, utilisé comme réactif, réagit avec les protéines de la fraction aqueuse 

pour donner un complexe bleu qui absorbe à une longueur d’onde de 595 nm. L’intensité         de la 

coloration est proportionnelle à la quantité de protéines présente dans chaque échantillon.  La 
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préparation de la gamme étalon a été réalisée avec de l’albumine sérique et les échantillons ont été 

dilués au dixième avec un tampon d’homogénéisation spécifique à chaque biomarqueur. 250 μL 

de la gamme étalon ont été ajoutés à 750 μL de bleu de coomassie et 10 μL de l’échantillon dilué 

au dixième par la solution tampon. A partir de ce mélange, 50 μL ont été prélevés et ajoutés à 200 

μL du solution tampon et 750 μL de bleu de coomassie afin d’obtenir un complexe qui absorbe à 

595 nm. 

5.3. Détermination de l’activité superoxyde dismutase (SOD) 
 

La superoxyde dismutase (SOD) est une métalloenzyme qui forme la première ligne de 

défense contre les espèces réactives de l'oxygène (ROS). Cette protéine catalyse la dismutation 

du l’anion superoxyde (O2
-) en oxygène moléculaire et peroxyde d’hydrogène (H2O2) [Figure 

31a] et diminue le taux de l’O2
- qui endommage les cellules à une concentration excessive 

(Kangralkar et al., 2010). Cette réaction s'accompagne d'une réaction d’oxydo-réduction 

alternative des ions métalliques présents dans le site actif du SOD (Yasui et Baba, 2006). En se 

basant sur le cofacteur présent dans le site actif, la SOD peut être classée en quatre groupes 

distincts: Cuivre-Zinc-SOD (Cu, Zn-SOD) [Figure 31b], fer SOD (Fe-SOD), manganèse SOD 

(Mn-SOD), et Nickel SOD (McCord et Fridovich ,1969; Tainer et al., 1983). Les différentes formes 

du SOD sont inégalement répartis dans tous les règnes biologiques et sont situés dans différents 

compartiments subcellulaires (Miller, 2001; Youn, et al., 1996). 
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Figure 31: (a) Le mécanisme catalytique pour la dismutation de l'O2
- par la superoxyde 

dismutase (SOD). (b) Structure des sous-unités de Cu, Zn-SOD du bovin (Younus, 2018). 

 

La détermination de l’activité SOD est effectuée au cours de ce travail selon la méthode de 

Marklund et Marklund, 1974. Cette méthode est basée sur la capacité de la SOD à inhiber l'auto-

oxydation du pyrogallol dans une solution tampon Tris-succinate (50 mM). Le tampon a été aéré 

pendant 1 h avant usage. L'oxydation du pyrogallol est surveillée en mesurant l'absorbance à 420 

nm et 1 U de l'activité SOD est définie comme une inhibition de 50% du processus d'oxydation. 

L’activité SOD est déterminée à l’aide de la formule suivante (Equation 3) : 
 

 

 
Activité SOD = (Δ𝐷𝑜 𝑏𝑙𝑎𝑛𝑐 

 
                                            Δ𝐷𝑜 é𝑐ℎ𝑎𝑛𝑡i𝑙𝑜𝑛 

− 1) = USOD /t / v Équation 3 
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(USOD /t / v) / [prot] = U SOD/min/mg protéines 

Δ DO : Variation de la densité optique 

 

v : représente le volume de l’échantillon a ajouté 

 
[prot] : la quantité de protéines dans le volume de l’échantillon. 

 

5.4. Détermination de l’activité CAT 
 

La catalase est une enzyme oxydoréductase qui joue un rôle crucial dans la désactivation des 

espèces réactives de l'oxygène (ERO), essentiellement le peroxyde d'hydrogène, souvent produit 

comme sous-produit de la respiration aérobie (Beers and Sizer, 1952). Par conséquent, il agit 

comme un antioxydant et protège la cellule contre le stress oxydatif (Abbott et al., 2009). La 

catalase est une molécule hydrolysant plus d'un million de molécules du substrat, par seconde. La 

catalase est un tétramère (Fig. 32) de quatre chaînes polypeptidiques, chacune de plus de 500 acides 

aminés longs. Il contient quatre groupes d'hème de porphyrine (fer) qui laisse l'enzyme réagir avec 

le peroxyde d'hydrogène. 

 

 
Figure 32 : a) Structure de la catalase et de son canal principal, b) zoom sur une partie de la 

molécule (Loewen et al., 2015) 
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La catalase est généralement située dans un organite cellulaire et bipolaire de l'environnement 

appelé le peroxysome (Fita et Rossmann, 1985). 

Le mécanisme de base du fonctionnement de cette enzyme implique la décomposition subséquente 

du peroxyde d'hydrogène (H2O2) en oxygène et en eau, soulageant ainsi le stress oxydatif causé par 

ce substrat comme illustré dans réaction ci-dessous (Barynin et al., 2001). 

 
 

2   H2O2 2 H2O            + O2 

 

(Substrat) (Eau) (Oxygène) 
 

Au cours du présent travail, l'activité de la catalase est mesurée en suivant la décomposition de 

H2O2. La décomposition du H2O2 par la catalase peut être suivie directement par la diminution en 

extinction par unité de temps à 240 nm. La différence d'extinction par unité de temps est la mesure 

de l'activité de la catalase. Une unité (U) de l'activité catalase est définie comme la quantité 

d'enzyme qui a causé un changement d'absorbance de 0,001 / min (Aebi, 1984). 

5.5. Peroxydation lipidique et le malondialdéhyde (MDA) 
 

La peroxydation lipidique est une réaction en chaîne qui se produit lors d'un stress           oxydatif 

conduisant à la formation de divers composés actifs, y compris le propanediol et le 4- 

hyrdoxynonénal (HNE) entraînant des dommages cellulaires. La peroxydation lipidique peut être 

initiée par toute espèce chimique qui peut extraire un atome d'hydrogène de la chaîne latérale 

d'un acide gras polyinsaturé (AGPI) qui est généralement présent dans les membranes cellulaires 

(Singh et al., 2014). Les peroxydes lipidiques, dérivés d'acides gras polyinsaturés, sont instables. 

Ils peuvent facilement se décomposer pour former une série de composés, qui comprennent le 

malondialdéhyde (MDA). Le MDA est le principal métabolite de l'acide arachidonique et sert de 

biomarqueur fiable pour stress oxydatif. Le MDA (Fig. 33) est un agent mutagène et produit de 

trois carbondialdéhyde hautement réactif lors de la peroxydation d'acides gras polyinsaturés et du 
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métabolisme de l'acide arachidonique. Le MDA est aussi généré lors de la dégradation de 

l'endoperoxyde de prostaglandine (PGH2) en 12-hydroxyheptadécatriénate (HHT). Il a la formule 

moléculaire C3H4O2 et a une masse molaire de 72,02 g mol-1 et un point d'ébullition de 108°C. Les 

points de fusion se situent entre 72-74 °C (IARC, 1986). L’aspect générale du MDA est solide 

et sous forme d'aiguille. Il a une valeur pKa de 4,46 et existe en base conjuguée (–O–CH = CH – 

CHO) (IARC, 1986). 

 

 
Figure 33 : Structure chimique du malondialdéhyde (MDA) (Niedernhofer et al., 2003) 

 

Le MDA participe à différentes réactions biologiques à l'intérieur des cellules, y compris la 

formation de liaison covalente avec les protéines, l'ARN et l'ADN (Chole et al., 2010). 

La détermination du taux de MDA au cours de cette thèse est effectuée selon la méthode de 

Buege et Aust (1978) en termes d'espèces réactives à l'acide thiobarbiturique, en utilisant le 

malondialdéhyde (MDA) comme standard. L'absorbance a été lue à 535 nm et la peroxydation 

lipidique a été exprimée en nMol de malondialdéhyde (MDA) / mg de protéines. 

5.6. Détermination de l’activité Acétylcholinéstérasique 

 
L’acétylcholinestérase (AChE) (Fig. 34) est une enzyme qui catalyse sélectivement la liaison ester 

dans l'acétylcholine par hydrolyse au niveau de la fente synaptique pour arrêter son rôle de 

transmission d'impulsions. En conséquence, l'activation les neurones cholinergiques reviennent à 

l'état de repos (Williams et al. 2011). De plus, l'AChE régule la neurotransmission cholinergique 

chez les vertébrés en inactivant l'acétylcholine immédiatement après la libération de neurones 
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présynaptiques (Pope et Brimijoin, 2018). 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 34 : Structure de l’Acétylcholinéstérase (Zaki et al., 2020) 

 
L'AChE lyse l'acétylcholine à un rythme très rapide (jusqu'à 10 000 molécules par seconde). 

L'enzyme a principalement deux sites actifs, un site périphérique anionique (SPA) et un site 

catalytique actif (SCA), pour la liaison au substrat. L'AChE séquestre temporairement l'interaction 

SPA par une interaction de type π–cation entre le tryptophane sur la surface de l'enzyme et l'amine 

quaternaire de l’AChE (Dvir et al., 2010; Li et al., 2016). Plus tard, une tétraédrique intermédiaire 

se forme au SCA par une réaction entre l’atome de l’oxygène du groupe acétyle et le résidu 

sérine – histidine – glutamate de l’enzyme par une liaison covalente (Fig. 35). 
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Figure 35 : Transmission de l'acétylcholine et action d'acétylcholinestérase (AChE) sur 

l'acétylcholine. ACh: acétylcholine; AChE: acétylcholinestérase; PAS: site anionique 

périphérique; CAS: site actif catalytique; TRY: tryptophane; SER: sérine; HIS: histidine; GLU: 

glutamate (Arya et al., 2021). 

Au cours de cette thèse la détermination de l’activité AChE est fondée sur la méthode décrite par 

Ellman et al. (1961) faisant intervenir le 5, 5, dithio-bis 2-nitrobenzoate (DTNB) qui réagit avec 

les thiols pour donner le 5-thio-2-nitrobenzoate (TNB) à un pH voisin de 8. L’activité spécifique 

(AS) de cette enzyme a été déterminée par la formule suivante (Equation 4) : 

AS = ([(ΔDO /min) / ε* L] * (Vtot / Venz) * 1000) /Ptot       Equation 4 



109 

 

Où : 

 

DO: Densité optique. 

 

ΔDO: pente de la droite de régression obtenue après hydrolyse du substrat en fonction du temps. ε: 

Coefficient d’extinction molaire du DTNB (1,36 x 104) 

L : Epaisseur de la cuve (1 cm) 

 

Vtot: Volume total en ml (surnageant + DTNB + tampon tris+ substrat acétylcholine). Venz: 

Volume du surnageant (mL). 

P tot: Quantité de protéines exprimée en mg. 

 

6. Suivi de la photodégradation des hydrocarbures aromatiques polycycliques par les 

nanoparticules 

Les activités photocatalytiques des nanoparticules ont été testées via la dégradation du 

benzanthracène, du fluoranthène et du benzo (a) pyrène, suite à une stimulation par des irradiations 

ultraviolettes. Dans chaque expérience, 10 mg du photocatalyseur a été dispersé sous agitation dans 

une solution aqueuse de 100 ml de benzanthracène (C18H12), de fluoranthène (C18H10) et du benzo 

(a) pyrène (C20H12) à 10 mg / L dans un réacteur en verre. Pour assurer l'équilibre adsorption-

désorption, la solution a été agitée pendant 3 h à l'obscurité avant l'irradiation. La suspension sous 

agitation a été ensuite exposée à une lumière de 250 W/m2 dans une chambre d'essai ATLAS 

Suntest XLS équipée d'une lampe Xénon. À chaque intervalle de temps (0 min, 60 min et 120 min), 

1 mL de solution a été échantillonné puis filtré à travers un filtre de porosité 0,20 μm (Chromafil 

® PET- 20/25) pour éliminer la poudre de photocatalyseur. La concentration de benzanthracène, 

de fluoranthène et du benzo (a) pyrène a été déterminée en utilisant un Spectrophotomètre UV-

visible de type Lambda 750 Starcky. 
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La cinétique de dégradation photocatalytique des différents produits testés est modélisée selon 

l’équation de Langmuir – Hinshelwood réduite à l’équation 5 : 

Ln (C0 / Ct) = kapt Equation 5 

 

 
Où C0 et Ct étant les concentrations initial et instantané du benzanthracène, fluoranthène et du 

benzo (a) pyrène et kap étant la constante de vitesse apparente d'une réaction de pseudo- premier 

ordre. 

7. Traitement statistique des données 
 

L’analyse statistique des résultats enzymatiques et ceux de la réponse physiologique a été 

effectués en utilisant le logiciel STATISTICA version 8.0. En effet, le test ANOVA d’ordre 1 a été 

utilisé en cas d’homogénéité des variances pour mettre en évidence d’éventuelles différences 

significatives entre les conditions expérimentales. 

Le test de la différence significative de Tukey, appelé aussi le test de la différence 

hautement significative, a été utilisé dans la présente étude pour des comparaisons multiples entre 

les différentes conditions. 
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Partie A : EFFET D’UN SEUL CONTAMINANT 

I : Contamination par les nanoparticules 

1. Introduction 

La présence et l'impact des nanoparticules (NPs) dans les milieux aquatiques ont attiré beaucoup 

d'attention ces dernières années (Feng et al., 2020 ; Sellami et al., 2017b ; Leite et al., 2020). Les 

NPs peuvent atteindre le milieu marin soit directement (par dépôt aérien, déversement et 

ruissellement) ou indirectement (via les systèmes fluviaux). Leurs concentrations varient souvent 

des niveaux allant du ng/L pour les eaux de surface à quelques μg/L dans les effluents (Gottschalk 

et al., 2009 ; Li et al., 2017). 

Arrivant au milieu marin, ces produits peuvent avoir un impact sur les organismes marins, 

en particulier les invertébrés (Farré et al., 2009; Moore 2006). Ces derniers, notamment les 

bivalves, sont largement utilisés pour évaluer les effets aigus et chroniques des polluants, car 

leurs paramètres sont souvent en corrélation avec le degré de contamination du milieu (Canesi et 

al., 2007 ; Banni et al., 2010 ; Sellami et al. 2017a ; Li et al., 2021). 

La moule Mytilus galloprovincialis est utilisée comme modèle pour étudier la toxicité de 

plusieurs contaminants. Ce sont des bivalves benthiques qui habitent dans les environnements 

côtiers et qui se sont révélés comme espèces sensibles indicatrices de la pollution de ces milieux 

(Babaranti et al., 2019 ; Bat et al., 2019 ; Li et al., 2019). Ainsi, les branchies et la glande 

digestive des moules sont couramment utilisées pour estimer l'impact des xénobiotiques sur la 

santé des moules et sur l’environnement (Manduzio et al., 2004 ; Canesi et al., 2007). Ces deux 

organes sont d'un intérêt particulier car ils sont impliqués dans la plupart des processus de 

biotransformation (Manduzio et al., 2004). D’autre part, les réponses des biomarqueurs chez les 

bivalves représentent un outil de prédiction des effets toxicologiques des contaminants chimiques. 
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Plusieurs études ont montré que les produits chimiques sont responsables d’un déséquilibre 

oxydatif et des altérations enzymatiques (Mlouka et al., 2019; Stara et al., 2020). Les enzymes de 

défense contre le stress oxydant sont parmi les biomarqueurs les plus utilisés pour révéler le statut 

oxydatif des bivalves exposés à plusieurs contaminants. Ces enzymes représentent le principal 

système de défense associé à l'élimination des espèces réactives de l'oxygène (ROS) nocives. La 

production excessive des ROS peut induire des dommages oxydatifs dans la cellule altérant la 

membrane lipidique et inactivant les protéines. De ce fait les enzymes comme la catalase et le 

superoxyde dismutase sont impliqués pour se protéger contre les ROS. 

L’acquisition des données sur l’impact écotoxicologique des nanoparticules particulièrement chez 

les bivalves en utilisant les activités enzymatiques liées aux ROS et au stress oxydant peut nous 

aider à mieux comprendre les mécanismes d’action de ces nano-objets et à mettre au point des 

stratégies de dépistage et de biosurveillance. 

Au cours de cette partie nous traitons le comportement et les effets de cinq nanoparticules à 

savoir le ZnO, le Cu-ZnO, l’Au-ZnO, le TiO2 et l’Au-TiO2. 

2. Comportement des nanoparticules dans la matrice environnementale 
 

Le suivi des propriétés des NPs dans l’eau de mer après exposition constitue un élément 

essentiel pour souligner leurs stabilités dans la matrice environnementale. Dans la présente étude, 

la phase cristalline de la poudre brute de synthèse a été déterminée par DRX. La figure 36 montre 

les analyses en DRX des nanoparticules de ZnO, Cu-ZnO, Au-ZnO, TiO2 et Au-TiO2. Tous les 

pics de diffraction du ZnO et du ZnO dopé par le Cu sont indexés sur une structure hexagonale 

avec des pics caractéristiques (100), (002) et (101) (groupe d'espace P63 mc, JCPDS n° 36-1451) 

(Mezni et al. 2014a, b ; Fkiri et al. 2017). Pour les nanoparticules Au-ZnO, outre la diffraction 

des pics des nanoparticules de ZnO, deux petites intensités supplémentaires observés à 2θ = 38,3° 

et 44,2° et affecté à la diffraction des plans (111) et (200) de nanoparticules d'Au cubiques à 
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faces centrées. La poudre de nanoparticules TiO2 révèle des nanoparticules pures et bien 

cristallisées. Les pics correspondent à la phase tétragonale anatase TiO2 (groupe d'espace 41/a m 

d, et les constantes de réseau a = 3,7845Å, c = 9.5143Å) (JCPDS21-1276) (Mezni et al. 2017). 

Pour l’Au-TiO2 à côté des pics caractéristiques du TiO2, des pics supplémentaires sont détectés et 

peuvent être attribués à la structure cubique d’Au et par conséquent prouver la formation réussie de 

NPs d’AuTiO2. Ainsi, avec les pics de diffraction des nanoparticules de TiO2, trois pics de 

diffraction sont présents à 2θ = 38,33 ; 44,21 et 64,79° et ont été affectés, respectivement, à la 

diffraction des plans (111), (200) et (220) cubiques à faces centrées des nanoparticules d’Au 

(JCPDS n° 65- 2870) (Mezni et al., 2019). 

Les résultats de la DRX permettent de montrer que les poudres synthétisées sont cristallines. 

 

 

 

 

Figure 36: Diffraction des rayons X des nanoparticules de (a) ZnO, Cu-ZnO et Au-ZnO et (b) 

TiO2 et Au-TiO2 

 

 

La figure 37 illustre la morphologie des nanoparticules synthétisées observées par MET 

dans de l'eau distillée et de l'eau de mer. En effet, les nanoparticules de ZnO et de ZnO dopé par 
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le Cu sont de formes quasi sphériques et de petites tailles. La taille moyenne des nanoparticules 

observée a été estimée entre 15 à 30 nm (Fig. 37a et b). La figure 37C montre que les nanoparticules 

d’Au-ZnO sont principalement composées d'Au quasi-sphérique (environ 20 à 50 nm) entourés de 

nanoparticules de ZnO (15-25 nm) de sorte que les matériaux hybrides peuvent être considérées 

comme des nanoparticules de ZnO de petite taille décorant les nanoparticules d'Au de grande taille 

(Au-ZnO) (Fkiri et al., 2017). Les figures 37d et 37e montre que les nanoparticules de TiO2 et 

d'Au-TiO2 sont principalement constituées de noyaux d'or quasi- sphériques (environ 10-20 nm) 

entourés de nanoparticules de dioxyde de titane (15-25 nm) formant un revêtement avec une bonne 

dispersion. La taille moyenne du noyau d'Au et des nanoparticules de TiO2 est environ 20 nm 

(Mezni et al., 2019). Les morphologies des nanoparticules sont pratiquement les mêmes 

indépendamment du milieu : eau distillée ou eau de mer. Ce résultat indique la stabilité des 

nanoparticules préparées. 
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Figure 37: Images de microscopie électronique à transmission et spectre EDS des nanoparticules 

de ZnO, Cu-ZnO, Au-ZnO, TiO2 et Au-TiO2 dans l’eau distillée (a, b, c, d, e) et dans l’eau de 

mer (a’, b’, c’, d’, e’) 

 

La diffusion dynamique de la lumière (DLS) est une technique primordiale pour suivre les 

propriétés des NPs, en particulier le changement de taille avant et après incubation dans l'eau de 

mer. En effet, la taille des NPs est un paramètre important qui affecte directement l'activité 

ZnO 

Cu-ZnO 

Au-ZnO 

TiO2 

Au-TiO2 
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photocatalytique de ces nanomatériaux. La figure 38 montre le comportement granulométrique des 

5 photocatalyseurs dans l'eau distillée (Fig. 38a) et dans l'eau de mer (Fig. 38b). 

La taille de différents photocatalyseurs augmente après incubation dans l'eau de mer (Fig. 

38b), un changement déjà anticipé en raison de la grande charge de l'eau de mer par rapport à l'eau 

distillée. En effet, il a été signalé que, dans l'eau de mer, la salinité élevée favorise l'agrégation 

(Batley et al., 2013; Hull et al., 2011). D'autre part, la taille de tous les photocatalyseurs reste 

inférieure à 100 nm, ce qui n'a pas d’effet sur les performances photocatalytiques des cinq 

nanoparticules (Fig. 38). 

 

Figure 38: Spectres de diffusion dynamique de la lumière (DLS) des nanoparticules de ZnO, de 

Cu-ZnO, d’Au-ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2 dispersées dans l’eau distillée (a) et dans l’eau de mer 

(b) 

3. Effets écotoxicologiques des nanoparticules 

 

3.1. Effets sur la réponse physiologique 

Dans le présent travail, la réponse physiologique des moules à la contamination par les NPs de 

ZnO, de Cu-ZnO, d’Au-ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2 a été étudiée par le biais de la capacité de 

filtration (FR) et de respiration (RR). En effet, suite à l’exposition aux cinq formes de 
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nanoparticules, une altération physiologique a été observée (Fig. 39 et 40). Chez les individus non 

traités, la capacité de filtration est de 115 ± 4,58 mg indiv-1 h -1 qui reste pratiquement non 

significativement variante (p > 0,05) après traitement par toutes les nanoparticules à une 

concentration de 50 µg/L. 

 
 

Figure 39 : Variation moyenne (n = 5) de la capacité de filtration (CF) des moules témoins et 

traitées durant 14 jours par 50 µg/L (1) et 100 µg/L (2) de nanoparticules de ZnO, de Cu-ZnO, 

d’Au-ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2. a, b, c et d : lettres indiquant des différences significatives ou 

non à p < 0,05. 

 

Cependant, le traitement par 100 µg/L des nanoparticules de ZnO et de Cu-ZnO ont diminué la 

capacité de filtration pour atteindre respectivement 88,8 ± 4,14 mg indiv-1 h -1 et 77 ± 1,58 mg 

indiv-1 h -1. 
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Ces résultats montrent que la physiologie de la moule, notamment la capacité de filtration, peut 

être affectée en présence d’une contamination relativement elevée par les nanoparticules et que la 

réponse est dépendante du type et de la concentration des NPs. Nos résultats sont en accord avec 

les études de Trevisan et al. (2014) qui ont observé une diminution de la capacité de filtration des 

moules traitées par les nanoparticules de ZnO. 

La réponse polluant et concentration dépendante est observée aussi pour la capacité de respiration. 

En effet, la capacité de respiration des moules témoins qui est de 0,698 ± 0,06 mg O2 h-1 est 

diminuée jusqu’aux 0,45 ± 0,02 ; 0,42 ± 0,01 ; 0,43 ± 0,008 ; 0,54 ± 0,015 mg O2 h-1 

respectivement après le traitement par 100 µg/L de nanoparticules de ZnO, Cu-ZnO, Au-ZnO et 

AuTiO2 (Fig. 40).  

 

Figure 40 : Variation moyenne (n = 5) de la capacité de respiration (CR) des moules témoins et traitées 

durant 14 jours par 50 µg/L (1) et 100 µg/L (2) de nanoparticules de ZnO, de Cu-ZnO, d’Au-ZnO, de TiO2 

et d’Au-TiO2. a, b, c et d : lettres indiquant des différences significatives ou non à p < 0,05. 
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Ces mesures physiologiques fournissent une indication concernant les conséquences probables des 

facteurs de stress environnementaux sur la population et sont considérées comme un moyen 

efficace pour quantifier l'impact des produits chimiques sur les mollusques bivalves (Bayne et al., 

1979; Donkin et al., 1997). L'accent mis sur la physiologie des bivalves est une nouvelle tendance 

dans les tests biologiques utilisant des paramètres tels que la capacité de filtration et de respiration 

comme indicateurs de toxicité chimique (Saidani et al., 2019). De plus, la capacité de filtration et 

le taux de respiration sont des paramètres physiologiques très importants pour expliquer 

l'adaptation et la flexibilité des moules après exposition à des facteurs de stress environnementaux. 

Dans la présente étude, la capacité de filtration et le taux de respiration ont diminué après exposition 

des moules à 100 µg/L de nanoparticules de ZnO et du Cu-ZnO. Ce résultat confirme que ces deux 

formes affectent l'état physiologique de la moule méditerranéenne M. galloprovincialis. De plus, 

la réduction est probablement liée à l'accumulation de NPs dans les tissus des moules ce qui pourrait 

diminuer l'absorption d'oxygène et la réduction subséquente de la production d'énergie cellulaire, 

comme supposé pour d'autres organismes exposés à des facteurs de stress environnementaux 

(Barboza et al., 2018; Pacheco et al., 2018). Nos résultats sont en bon accord avec une étude 

précédente faisant état d'une altération physiologique chez les moules Mytilus edulis, dépendante 

de la concentration des NPs (Donkin et al., 1997). De même, Saidani et al. (2019) ont observé une 

diminution de la capacité de filtration et du taux de respiration chez les palourdes exposées aux 

NPs de TiO2 et d’AuTiO2. Ces auteurs ont suggéré que les NPs peuvent réduire la capacité des 

branchies à consommer de l'oxygène et à éliminer les particules. De plus, la contamination peut 

affecter le battement des cils et les muscles des branchies, qui sont sous le contrôle du système 

nerveux. 

Nos observations montrent que M. galloprovincialis n'est pas capable de maintenir son 
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métabolisme aérobie normal sous l'exposition à 100 µg/L de NPs de ZnO et de Cu-ZnO, et ceci 

peut mettre l’accent sur la présence d’un mécanisme d'économie d'énergie qui sert à réduire son 

activité lorsqu'elle est exposée à des facteurs de stress. 

3.2. Effets des nanoparticules sur la réponse des biomarqueurs du stress oxydant et de 

neurotoxicité des moules 

3.2.1. Activité du superoxyde dismutase 

L’activité du superoxyde dismutase (SOD) dans la glande digestive et les branchies des 

moules mesurées après 14 jours d'exposition à 50 et 100 µg/L de NPs de ZnO, de Cu-ZnO, d’Au- 

ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2 est illustrée dans la figure 41. 

L'activité de ce biomarqueur a été modifiée en fonction de la nature et de la concentration du 

contaminant. En effet, l’activité SOD a augmenté d’une manière significative dans les glandes 

digestives des moules exposées à 100 g/L de NPs par rapport aux moules témoins. La valeur la 

plus élevée est enregistrée après exposition à 100 µg/L de CuZnONPs. De plus, pour les autres 

formes de NPs, l'activité de cette enzyme a augmenté après exposition à la même concentration 

selon l’ordre suivant : AuZnONPs < ZnONPs < TiO2NPs < AuTiO2NPs. Le même profil 

d’augmentation a été observée au niveau des branchies avec une activité maximale de l’ordre de 

1,97 ± 0,19 unité par mg de protéines enregistrée chez les moules traitées par 100 µg/L de 

nanoparticules de CuZnO par rapport à une activité de 0,87 ± 0,2 unité par mg de protéines 

enregistrée au niveau des branchies des moules témoins. 
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Figure 41: Variation moyenne (n = 5) de l’activité superoxyde dismutase (SOD) au niveau de la 

glande digestive et des branchies des moules témoins et traitées durant 14 jours par 50 µg/L (1) et 

100 µg/L (2) de nanoparticules de ZnO, de Cu-ZnO, d’Au-ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2. a, b, c, d 

et e : lettres indiquant des différences significatives ou non à p < 0,05 au niveau de la glande 

digestive. * et ** indiquent des différences significatives respectivement à p < 0,05 et p < 0,01 au 

niveau des branchies. 

Nos résultats sont en accord avec ceux rapportés chez les moules Mytilus galloprovincialis 

exposées à différents types et différentes concentrations de nanoparticules (Canesi et al., 2010). 

Les auteurs ont suggéré qu'en raison des mécanismes physiologiques impliqués dans le processus 

d'alimentation, les NPs absorbées par les branchies sont dirigé vers la glande digestive, où 

l'absorption intracellulaire des NPs induit un stress oxydatif. De plus, l'augmentation de l'activité 

SOD confirme un état de stress oxydatif induit après exposition aux NPs, puisque cette enzyme 
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est impliquée dans la transformation de l’anion superoxyde selon les deux réactions suivantes : 

(1) M (II)-SOD + O2
.- M (I)-SOD + O2 

 
(2) M (I)-SOD + O2

. - + 2 H+ M (II)-SOD + H2O2 

 Où M représente le cuivre et le fer (Valko et al., 2005). 

De plus, les modifications de l'activité SOD observée dans notre étude pourraient être liée à une 

dérégulation métallique après contamination aux nanoparticules principalement métalliques. En 

effet, la SOD est une métalloenzyme qui existe sous différents isoformes caractérisées par leurs 

métaux redox actifs aux niveaux des sites catalytiques. Chez les moules, l’isoforme Cu/Zn–SOD 

a été détecté dans les branchies et les glandes digestives et contribue à l'activité cytosolique de cette 

enzyme (Manduzio et al., 2003). De plus, la modulation du SOD observée pourrait représenter une 

conséquence directe de l'activation du Cu/Zn-SOD. D’autre part, l'augmentation du SOD dans les 

deux tissus de la moule, indique que les NPs génèrent un stress oxydatif. Ainsi, les branchies et les 

glandes digestives sont sensibles aux polluants environnementaux et sont couramment utilisées 

comme organes cibles dans les études écotoxicologiques (Alazemi et al., 1996 ; Canesi et al., 2007; 

Gornati et al., 2016). De plus, ces organes remplissent de nombreuses fonctions biologiques, telles 

que la respiration, l'osmorégulation, la digestion, l'excrétion des déchets et l'équilibre acido-basique 

(Alazemi et al., 1996 ; Canesi et al., 2007; Gornati et al., 2016). Nos résultats indiquent que ces 

organes sont sensibles à la contamination par les NPs. Ajoutant à ce propos que la sensibilité des 

branchies pourrait être liée à leurs multiples fonctions et à leur position anatomique, agissant 

comme première barrière au contact des contaminants. 
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3.2.2. Activité de la catalase 

La figure 42 illustre la variation moyenne de l’activité CAT au niveau des branchies et de la glande 

digestive des moules témoins et traitées durant 14 jours par deux concentrations de nanoparticules 

de ZnO, de Cu-ZnO, d’Au-ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2. 

 
 

Figure 42: Variation moyenne (n = 5) de l’activité catalase (CAT) au niveau de la glande 

digestive et des branchies des moules témoins et traitées durant 14 jours par 50 µg/L (1) et 100 

µg/L (2) de nanoparticules de ZnO, de Cu-ZnO, d’Au-ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2. a, b, c et d : 

lettres indiquant des différences significatives ou non à p < 0,05 au niveau de la glande digestive. 

*, ** et *** indiquent des différences significatives respectivement à p < 0,05 ; p < 0,01 et à p < 

0,001 au niveau des branchies. 
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La catalase comme la SOD est une enzyme impliquée contre le stress oxydatif généré par les 

espèces réactives de l’oxygène, et particulièrement le peroxyde d’hydrogène (H2O2). En effet, 

cette enzyme est localisée dans les peroxysomes et catalyse la conversion du peroxyde d'hydrogène 

(H2O2) en oxygène moléculaire (O2) et en eau (Daoud et al., 2012). Une augmentation de l'activité 

CAT observée dans la présente étude peut donc être liée à l'augmentation du taux de H2O2 dans les 

branchies et la glande digestive des moules. Ce résultat confirme que le degré du stress oxydatif 

est probablement une conséquence de la détoxification des ROS. Il est bien connu que les ROS 

peuvent réguler l'expression des enzymes antioxydantes (Takano et al., 2003). De plus, la CAT est 

partiellement affectée par l'oxydation du Fe (IV) inactive ; l'anion superoxyde produit lors de la 

détoxification peut inverser la formation de ce composé inactif en réduisant le composé Fe (IV) 

inactif en Fe (III) actif (Zamocky et Koller, 1999). 

Les résultats de l'activité CAT ont mis en évidence un stress oxydatif induit par les nanoparticules 

chez les moules exposées, conformément à une étude précédente qui a montré que les NPs sont 

responsables du stress oxydatif au niveau des branchies          et la glande digestive de la palourde 

Corbicula fluminea (Renault et al., 2008). De même, Cid et al., (2015) ont montré que l'activité de 

la CAT augmente de manière concentration-dépendante chez la palourde Corbicula fluminea 

exposée aux NPs, suggérant que cette augmentation est liée à la production des ROS dans la glande 

digestive et à la pénétration des NPs dans les cellules digestives. Pan et al., (2012) ont également 

montré que l'activité de cette enzyme augmente chez la palourde Scrobicularia plana, exposée à 

une concentration de 100 mg. L-1 d'AuNPs, liant cette augmentation à l'activation du système de 

défense. 

A l’inverse de l'activité SOD, aucune modification significative (p > 0,05) n'a été observée pour 

l’activité CAT dans les glandes digestives des moules traitées en présence de 50 μg/L de NPs à 
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l’exception de CuZnONP1 (p = 0,000029). 

Les activités SOD et CAT ont montré une réponse différente, indiquant que le mode d’action des 

NPs dépend de leurs propriétés. Ce résultat est en accord avec les travaux de Canesi et al., (2014), 

qui ont étudié la réponse des biomarqueurs après exposition de M. galloprovincialis aux NPs de 

TiO2 et ont constaté que la réponse est dépendante du tissu et du biomarqueur étudié. De plus, les 

données relatives aux activités SOD et CAT appuient l'hypothèse que le stress oxydatif peut 

représenter un mécanisme de toxicité des NPs chez les moules. 

La production excessive des ROS peut dépasser la capacité antioxydante et conduit à un état de 

dommage cellulaire altérant ou inactivant les protéines et les lipides membranaires. De plus, la 

quantification tissulaire du taux de malondialdéhyde (MDA) est un biomarqueur approprié pour 

l’estimation de la peroxydation lipidique (Ayala et al., 2014). 

3.2.3. Taux du malondialdéhyde (MDA) chez les moules traitées par les 

nanoparticules 

Les taux de peroxydation lipidique, obtenus en mesurant le taux du malondialdéhyde (MDA), chez 

les moules exposées aux NPs de ZnO, de Cu-ZnO, d’Au-ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2, montre un 

effet qui dépend de la nature du contaminant, de sa concentration et de l’organe considéré (Fig. 

43). Ainsi, au cours de cette étude le taux de MDA mesuré au niveau de la glande digestive des 

moules témoins est de l’ordre de 2,66 ± 0,73 nMol/mg de protéines a augmenté à 3,27 ± 0,2 

nMol/mg de protéines après exposition à 100 µg/L de NPs de ZnO pour atteindre une valeur 

maximale de 4,32 ± 0,12 nMol/mg de protéines suite à l’exposition à 100 µg/L de NPs de 

CuZnO. 

La réponse concentration dépendante est observée après exposition à 50 µg/L et 100 µg/L de NPs 

de CuZnO où le taux de MDA s’élève avec l’augmentation de la concentration. Parallèlement, le 

taux de MDA a augmenté d’une manière significative (p < 0,05) après exposition à 100 µg/L de 
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NPs de ZnO, de Cu-ZnO et d’Au-TiO2. Contrairement à la glande digestive, l’exposition à 50 

µg/L et 100 µg/L de NPs d’AuZnO à moduler le taux de ce biomarqueur, mettant en évidence une 

réponse dépendante de l’organe et de la nature de NPs. 

Le changement de la teneur en MDA confirme l’état oxydatif des moules dans les différentes 

conditions d'exposition. Nos résultats concordent avec des études antérieures, montrant que les 

nanoparticules peuvent provoquer des dommages membranaires chez les moules Mytilus 

galloprovincialis et Mytilus coruscus, suite à une augmentation des niveaux de malondialdéhyde 

(Sellami et al., 2017 ; Huang et al., 2018). Ce dommage peut également résulter de l'incapacité des 

moules à activer les enzymes antioxydantes et à éliminer les contaminants (Leite et al., 2020). Dans 

la présente étude, l'augmentation du taux de MDA confirme donc le dommage cellulaire induit par 

les NPs. 



127 

 

 

 

Figure 43: Variation moyenne (n = 5) du taux de malondialdéhyde (MDA) au niveau de la 

glande digestive et des branchies des moules témoins et traitées durant 14 jours par 50 µg/L (1) et 

100 µg/L (2) de nanoparticules de ZnO, de Cu-ZnO, d’Au-ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2. a, b, c et 

d : lettres indiquant des différences significatives ou non à p < 0,05 au niveau de la glande 

digestive. *, ** et *** indiquent des différences significatives respectivement à p < 0,05 ; p < 

0,01 et à p < 0,001 au niveau des branchies. 

 

3.2.4. Activité acétylcholinéstérasique 
 

La mesure de l’activité acétylcholinestérase (AChE) au niveau des branchies et de la glande 

digestive des moules témoins et traitées par 50 µg/L et 100 µg/L de NPs de ZnO, de Cu-ZnO, d’Au-
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ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2 montre que l’activité maximale est enregistrée chez les moules témoins 

(Fig.44). En effet, une activité de l’ordre de 1,53 ± 0,2 µMol/min/mg de protéines est enregistrée 

au niveau de la glande digestive alors qu’une activité de l’ordre de 0,98 ± 0,02 µmol/min/mg de 

protéines est enregistrée au niveau des branchies des moules témoins. 

 
 

Figure 44: Variation moyenne (n = 5) de l’activité acétylcholinestérase (AChE) au niveau de la 

glande digestive et des branchies des moules témoins et traitées durant 14 jours par 50 µg/L (1) et 

100 µg/L (2) de nanoparticules de ZnO, de Cu-ZnO, d’Au-ZnO, de TiO2 et d’Au-TiO2. a, b, c et 

d : lettres indiquant des différences significatives ou non à p < 0,05 au niveau de la glande 

digestive. *, ** et *** indiquent des différences significatives respectivement à p < 0,05 et p < 

0,01 au niveau des branchies. 
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L’exposition des moules à 50 µg/L et 100 µg/L de NPs de CuZnO a diminué l’activité de ce 

biomarqueur respectivement à 1,2 ± 0,02 µmol/min/mg de protéines et à 0,82 ± 0,02 µmol/min/mg 

de protéines au niveau de la glande digestive. De même, le traitement par 100 µg/L de NPs 

d’AuZnO et d’AuTiO2 a diminué significativement l’activité AChE par rapport aux moules 

témoins. Cependant, les autres traitements n’ont pas modifié significativement (p > 0,05) l’activité 

de ce biomarqueur au niveau de cet organe. 

Pour les branchies, une nette diminution est observée chez les moules traitées par 100 µg/L de NPs 

de ZnO, de CuZnO, d’AuZnO et d’AuTiO2. 

La détermination de l'activité AChE chez les organismes marins a été précédemment étudiée en 

écotoxicologie, compte tenu de son rôle crucial dans les organismes vivants (Holas et al., 2012 ; 

Dhull et al., 2013 ; Akrami et al., 2014 ; He et al., 2014). En effet, l'AChE qui hydrolyse 

l'acétylcholine au niveau du système nerveux central (He et al., 2014) est utilisé pour la détection 

des effets des contaminants environnementaux notamment les organophosphorés (Dhull et al., 

2013) et les métaux lourds (Gioda et al., 2013). Dans la présente étude, l'activité AChE a été 

souvent inhibée dans les branchies et la glande digestive après exposition à deux concentrations de 

différentes formes de NPs. La diminution observée met en évidence l'effet toxique et le seuil 

potentiel d'induction de neurotoxicité chez les moules, suite à une exposition à ces produits. De 

plus, l'inhibition de l'AChE pourrait être liée à l'effet indirect des espèces réactives de l’oxygène 

et particulièrement le H2O2 généré en présence de NPs dans les branchies et dans la glande 

digestive. En effet, l'activité AChE est régulée par le taux de peroxyde d'hydrogène, qui est 

responsable de l'altération du site actif de cette enzyme (Schallreuter et al., 2006 ; Schallreuter et 

al., 2007). 

Nos résultats sont en accord, en terme de sensibilité aux NPs, avec ceux rapporté par Xia et al., 

(2017), qui ont signalé une modulation de l’activité AChE dans les branchies et la glande digestive 
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du bivalve C. farreri après 14 jours d'exposition aux NPs du n-TiO2. De plus les NPs peuvent entrer 

dans le système nerveux centrale et induire des lésions neuronales par le biais de divers mécanismes 

médiés par la production des ROS et le stress oxydatif ainsi que des inflammations (Hu et Gao, 

2010). 

Au cours de ce travail nous avons aussi souligné la sensibilité particulière des moules aux NPs de 

CuZnO. Ce résultat peut être lié à la forte affinité du cuivre pour les groupes donneurs de soufre 

qui peuvent provoquer une inhibition de l'AChE en se liant à ses résidus thiol (Gomes et al., 2011). 

 
 

II : Contamination par les hydrocarbures aromatiques polycycliques 

(HAPs) 

1. Introduction 

 
Les produits chimiques à base d'hydrocarbures sont des composants majeurs du pétrole brut et 

sont classés comme HAPs, hydrocarbures aliphatiques saturés, hydrocarbures aliphatiques 

insaturés et hydrocarbures saturés alicycliques (Hayakawa et al., 2018). L'impact de ces quatre 

catégories sur l'écosystème est particulièrement préoccupant en raison de leur toxicité spécifique. 

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs), un groupe chimique qui possède au moins 

deux anneaux aromatiques, sont des composés omniprésents dans l'air, l'eau et le sol (Honda et al., 

2007 ; Tamamura et al., 2007). Ils sont classés comme polluants nocifs pour l'environnement 

(Barron, 2012; Snyder et al., 2015). Les HAPs sont largement détectés dans les différents 

compartiments du milieu aquatique : l'eau, les sédiments, les poissons, les invertébrés benthiques, 

les oiseaux marins et les mammifères marins (Uno et al., 2010 ; Chizhova et al., 2013). Ces produits 

sont dérivés principalement de carburants (pétrogéniques), d'un processus de combustion 

incomplète (pyrogène), du métabolisme organique (biogénique), et par le processus diagénétique 
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de transformation dans les sédiments (Hylland, 2006). Parmi ces quatre sources, celles 

pétrogéniques et pyrogènes sont principalement artificielles et contribuent de manière importante 

à la pollution des écosystèmes aquatiques. 

Concernant la pollution des milieux aquatiques par les HAPs, les accidents de marée noire sont 

parmi les plus conséquents de ponit de vus degrés d'exposition (Uno et al., 2017 ; Hayakawa et al., 

2018). Au cours des dernières décennies, plusieurs déversements d'hydrocarbures se sont produits 

partout dans le monde et d'énormes quantités de pétrole brut ont été rejetées dans le milieu 

aquatique. Plusieurs chercheurs ont trouvé que le pétrole brut contenait des HAPs qui avaient des 

effets toxiques, tels que l'immunotoxicité, des anomalies embryonnaires et une cardiotoxicité pour 

la faune, y compris les poissons, les organismes benthiques et les vertébrés marins (Barron, 2012; 

Snyder et al., 2015). La toxicité la plus préoccupante des HAPs est leur cancérogénicité (Collins 

et al., 1998; Rengarajan et al., 2015). En bref, les HAPs sont transportés dans les cellules en raison 

de leur hydrophobie et induisent l'expression génique du cytochrome P450 (Jørgensen et al., 2008 

; Bekki et al., 2013). Les enzymes à base de P450 exprimées métabolisent les HAPs en métabolites 

supplémentaires. Il est important de noter que plusieurs intermédiaires dans cette voie métabolique 

peuvent se lier à l'ADN et devenir mutagène/cancérigène. Ainsi, en raison de leur cancérogénicité, 

le Centre international de recherche du Cancer (IARC) a classé le Benzanthracène et le 

Benzo[a]pyrène comme étant probablement des produits chimiques cancérigènes (groupe 2A). 

Les HAPs sont considérés aussi comme des produits préoccupants car ils sont d'importants 

polluants organiques de l'environnement. Par ailleurs, des études toxicologiques complémentaires 

ont révélé d'autres types de toxicités des HAPs comme le stress oxydatif et la perturbation 

endocrinienne (Bekki et al., 2009; MacDonald et al., 2013). En raison de leur ubiquité dans le 

milieu naturel et de divers effets nocifs sur les organismes, les HAPs sont parmi les polluants 

organiques les plus préoccupants. 
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Le présent travail vise à étudier les effets toxiques de trois HAPs : le Benzanthracène, le 

Fluoranthène et le Benzo(a)pyrène chez les invertébrés aquatiques, particulièrement les mollusques 

bivalves. 

2. Effets des hydrocarbures aromatiques polycycliques sur la réponse physiologique de 

la moule 

La réponse physiologique de la moule Mytilus galloprovincialis a été étudiée par le biais de la 

capacité de filtration (Fig .45) et la capacité de respiration (Fig. 46). En effet, l’exposition à 

deux concentrations (50 µg/L et 100 µg/L) de trois HAPs (le Benzanthracène [Banth1 = 50 

µg/L et Banth2 = 100 µg/L], le Fluoranthène [FL1 = 50 µg/L et FL2 = 100 µg/L] et le 

Benzo(a)pyrène [B(a)p1 = 50 µg/L et B(a)p2 = 100 µg/L]) a modifié la physiologie d’une manière 

contaminant et concentration dépendante. 

La figure 45 qui illustre la variation moyenne de la capacité de filtration chez les moules 

témoins et traitées par les HAPs montre que le Benzanthracène n’a entraîné aucunes modifications 

à une concentration de 50 µg/L. Cependant une concentration plus élevée de 100 µg/L, a induit une 

diminution de la capacité de filtration passant de 115, 0 ± 4,6 mg/ind/h chez les témoins à 103,2 ± 

1,9 mg/ind/h chez les moules traitées montrant une différence significative par rapport aux groupes 

témoins. 
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Figure 45 : Variation moyenne de la capacité de filtration chez les moules témoins (control) et traitées 

durant 14 jours par le Benzanthracène (Banth1 = 50 µg/L et Banth2 = 100 µg/L), le Fluoranthène (FL1 = 

50 µg/L et FL2 = 100 µg/L) et le Benzo(a)pyrène (B(a)p1 = 50 µg/L et B(a)p2 = 100 µg/L). a,b,c,d et e : 

lettres indiquant une différence significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD de tukey. 

 

L’effet prononcé sur la capacité de filtration est enregistré chez les moules traitées par le 

benzo(a)pyrène à une concentration de 100 µg/L où cette capacité diminue pour atteindre une 

valeur minimale de 66,2 ± 1,9 mg/ind/h. cependant, un effet modéré dépendant de la concentration 

est enregistré suite à l’exposition au Fluoranthène avec une diminution significative à 100 µg/L 

seulement ; la concentration à 50 µg/L n’a induit aucun effet significatif (p = 0,996). 

La capacité de filtration est souvent utilisée dans les programmes de biosurveillance au 

cours des dernières années et a été reconnue comme biomarqueur sensible pour les polluants 

chimiques (Karacık et al., 2009). Ce biomarqueur s’est avéré être la cible d'un large éventail de 

contaminants. Ainsi, une diminution de la capacité de filtration doit être considérée comme un 

indicateur d'un stress physiologique général, c'est-à-dire non spécifique, bien que plusieurs 
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publications aient souligné l'importance d'utiliser la capacité de filtration pour évaluer les effets des 

HAPs (Hellou et Law, 2003). La comparaison des chiffres publiés précédemment avec les résultats 

présentés dans la figure 45 suggèrent que la mesure de la capacité de filtration donne une indication 

fiable de l’effet toxique, et que ce paramètre est comparable en termes de sensibilité à d’autres 

biomarqueurs. 

Dans notre travail, la diminution de la capacité de filtration chez la moule suite à 

l’exposition aux HAPs confirme l’état de stress général lié à la concentration et dépendante 

de la            nature chimique de produit. Ces résultats sont en accord avec les travaux de Sellami et al., 

(2015) qui ont montré que l’anthracène est capable d’affecter la capacité de filtration de la moule 

M. galloprovincialis d’une manière concentration dépendante. De même, Culbertson et al., (2008) 

ont souligné une diminution de la capacité de filtration chez la moule Geukensia demissa exposée 

aux HAPs. 

L’exposition au B(a)p conduit à une diminution drastique de la capacité de filtration chez M. 

galloprovincialis. Cette réduction peut être due au colmatage des canaux d'eau des lamelles 

branchiales par le B(a)p. en effet, les branchies des moules sont de structure membraneuse exposée 

à l'eau ambiante souvent contaminée par des toxines et des agents pathogènes. L’altération des 

branchies, organes dynamiques qui piègent les particules alimentaires pendant la filtration, semble 

donc affecter l’efficacité de l'alimentation par filtration chez M. galloprovincialis dans son habitat 

naturel. 

Les mécanismes par lesquels les polluants affectent la capacité de filtration restent encore 

mal connus et méritent une étude plus approfondie. Brown et Newell (1972) ont testé les effets des 

métaux sur la moule et ont découvert que seul le cuivre exerçait un effet inhibiteur direct sur les 

cils branchiaux. 

Un profil de réponse similaire est enregistré en termes de capacité de respiration (Fig. 46). 
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En effet, la capacité de respiration enregistrée chez les moules témoins est de l’ordre de 0,67 ± 

0,06 mg O2/h. L’utilisation du diméthylsulfoxyde comme solvant n’a pas affecté la réponse de ces 

organismes suggérant la non toxicité de ce produit chez ces invertébrés. De même, l’exposition à 

50 µg/L et 100 µg/L de Benzanthracène n’a pas induit la capacité de respiration chez la moule. 

Cependant, le Fluoranthène et le Benzo(a)pyrène ont modulé significativement la capacité de 

filtration d’une manière contaminant et concentration dépendante ; la valeur minimale est 

enregistrée chez les moules traitées par 100 µg/L de Benzo(a)pyrène. 

La moule a développé un mécanisme unique d'alimentation par filtration lamellaire des 

aliments et des particules en suspension (Ray et al., 2020). Ce processus de filtration aide à 

éliminer     les polluants chimiques de la colonne d'eau. Selon Ostroumov (2004), l'estimation de la 

capacité respiratoire fournit des informations utiles sur l'état de l'organisme et le degré de 

contamination de son habitat naturel. 

Les moules appartenant à l'ordre Eulamellibranchiata ont développé des branchies bien 

étendues pour la respiration (Ray et al., 2020). Ces organes sont en contact direct avec divers 

groupes de toxines environnementales, dont les HAPs. Les moules ont des lamelles branchiales 

bien développées utilisées dans l'échange gazeux et l'alimentation. Un mode d'alimentation avec 

une filtration efficace et continu permet à la moule de filtrer un grand volume d'eau dans un temps 

relativement court (Ward et Shumway, 2004). 
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Figure 46 : Variation moyenne de la capacité de respiration chez les moules témoins (control) et 

traitées durant 14 jours le Benzanthracène (Banth1 = 50 µg/L et Banth2 = 100 µg/L), le 

Fluoranthène (FL1 = 50 µg/L et FL2 = 100 µg/L) et le Benzo(a)pyrène (B(a)p1 = 50 µg/L et 

B(a)p2 = 100 µg/L. a, b et c : lettres indiquant une différence significative ou non à p < 0,05 

ANOVA 1, test HSD de tukey 

 

Selon Saidani et al. (2019), la respiration est affectée par les nanoparticules chez la palourde 

Ruditapes decussatus. La réduction de la capacité respiratoire peut être le résultat de la réduction 

de la consommation d'énergie (Basti et al., 2016). L'accumulation des HAPs peut également avoir 

un effet sur les battements ciliaires et musculaires. Parallèlement, l'inhibition de la capacité 

respiratoire est probablement liée à une baisse du taux de consommation d'oxygène des moules 

contaminées par les HAPs. 

La diminution de la capacité de respiration suggère un stress métabolique pouvant affecter 

l’état biologique général de la moule exposée aux HAPs. 
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3. Effets des hydrocarbures aromatiques polycycliques sur le statut oxydative et 

neurotoxique de la moule 

3.1. Effets sur l’activité superoxyde dismutase 

La figure 47 illustre la variation moyenne de l’activité superoxyde dismutase (SOD) au 

niveau de la glande digestive et des branchies des moules témoins et traitées durant 14 jours les 

trois HAPs considérés : le Benzanthracène (Banth), le Fluoranthène (FL) et le Benzo(a)pyrène 

(B(a)p). En effet, l’exposition aux différents contaminants a modifié de manière significative 

l’activité de cette enzyme au niveau de la glande digestive, quel que soit la concentration testée. 

Ainsi, une augmentation concentration dépendante a été enregistrée par rapport au groupe témoin 

au niveau de cet organe après exposition au Benzanthracène. L’activité a augmenté de  1,29 ± 

0,05 U/mg protéines (valeur enregistrée au niveau de la glande digestive des moules témoins) à 

2,27 ± 0,33 U/mg protéines (valeur enregistrée au niveau de la glande digestive des moules traitées 

par 50 µg/L de Benzanthracène) pour atteindre un maximum de 3,28 ± 0,54 U/mg protéines (valeur 

enregistrée au niveau de la glande digestive des moules des moules traitées par 100 µg/L de 

Benzanthracène), soit une différence significative, respectivement de p = 0,000142 et p = 0,000138. 

De même le traitement des moules par 50 et 100 µg/L du Fluoranthène et du Benzo(a)pyrène a 

augmenté l’activité SOD au niveau de la glande digestive d’une manière concentration dépendante. 

La valeur maximale a été enregistrée au niveau de la glande digestive des moules traitées par 100 

µg/L du Benzo(a)pyrène, soit 4,07 ± 0,20 U/mg protéines. Contrairement à la glande digestive, le 

Benzanthracène (Banth) et le Fluoranthène (FL) n’ont pas affecté l’activité SOD au niveau des 

branchies des moules traitées par une concentration égale à 50 µg/L. cependant, une augmentation 

significative est enregistrée à 100 µg/L au niveau de cette organe. 
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Figure 47 : Variation moyenne de l’activité superoxyde dismutase au niveau de la glande 

digestive et des branchies des moules témoins (control) et traitées durant 14 jours par le 

Benzanthracène (Banth1 = 50 µg/L et Banth2 = 100 µg/L), le Fluoranthène (FL1 = 50 µg/L et 

FL2 = 100 µg/L) et le Benzo(a)pyrène (B(a)p1 = 50 µg/L et B(a)p2 = 100 µg/L). a,b, c, d, e, f et 

g: lettres indiquant une différence significative au niveau de la glande digestive et *,** et *** 

indiquent une différence significative au niveau des branchies respectivement à p < 0,05, à p < 

0,01 et à p < 0,001 ANOVA 1, test HSD de tukey. 

 

Cette réponse contaminant, concentration et organe dépendante de l’activité SOD met 

en évidence le seuil de sensibilité de l’espèce et de l’organe vis-à-vis des trois HAPs considérés. 

Le système antioxydant protège les cellules contre les effets délétères des ROS en 

maintenant les espèces réactives de l’oxygène endogènes à des niveaux relativement bas et en 

atténuant les dommages liés à leur grande réactivité. Une gamme de mécanismes de défense 

antioxydants est présente chez les mollusques bivalves, y compris des composés de faible poids 
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moléculaire (vitamine E, acide ascorbique, glutathion réduit...) et des enzymes adaptées (Winston, 

1991). Parmi ces enzymes, la superoxyde dismutase (SOD) est un oxydo-réductase, qui catalyse la 

dismutation de l'anion superoxyde en oxygène moléculaire et en peroxyde d'hydrogène 

(Fridovich, 1989). Cette                                           métalloenzyme existe dans plusieurs isotypes caractérisés par leurs 

métaux redox actifs au niveau des sites catalytiques. Manduzio et al. (2003) ont caractérisé 

l’isoforme Cu/Zn–SOD dans les branchies et la glande digestive de la moule bleue (Mytilus edulis), 

et ont illustré que trois isoformes contribuent à l'activité cytosolique de cette enzyme, l'une d'entre 

elles étant inductible par les polluants dans des conditions expérimentales. 

L’augmentation de l’activité SOD au cours de notre travail met en évidence un état de stress 

oxydatif liée à la production excessive des radicaux libres, particulièrement l’anion superoxyde. 

De plus l’effet prononcé au niveau de la glande digestive est dû au fait que cet organe est impliqué 

dans la plupart des processus métaboliques de la biotransformation. Nos résultats sont en accord 

avec les travaux de Cheung et al. (2001) qui ont montré une corrélation entre la concentration des 

HAPs et l’activité SOD chez la moule. Les auteurs suggèrent aussi que l’une des caractéristiques 

importantes de cette enzyme est son inductibilité dans des conditions de stress oxydatif. Une telle 

induction peut être une adaptation importante au stress induit par les polluants. 

Au cours de ce travail, le B(a)p a le plus touché l’activité SOD et ceci met l’accent sur 

l’interaction entre l’enzyme et la nature du contaminant. Cheung et al., (2001) ont signalé que la 

SOD hépatique a montré une corrélation positive avec les concentrations tissulaires de B[a]p mais 

pas avec les autres HAPs évalués. 

3.2. Effets sur l’activité catalase 

L'efficacité de la SOD en tant qu'antioxydant repose aussi sur son coopération avec d'autres 

enzymes, comme la catalase (Manduzio et al. (2003). Cette dernière catalyse la dégradation du 

peroxyde d’hydrogène en eau et en oxygène moléculaire. Au cours de cette étude, l’activité 
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moyenne de la catalase évaluée au niveau de la glande digestive et des branchies de la moule 

exposée au Benzanthracène (Banth), au Fluoranthène (FL) et au Benzo(a)pyrène (B(a)p) est 

illustrée par la figure 48.  

 

 
 

Figure 48 : Variation moyenne de l’activité catalase au niveau de la glande digestive et des 

branchies des moules témoins (control) et traitées durant 14 jours par le Benzanthracène (Banth1 

= 50 µg/L et Banth2 = 100 µg/L), le Fluoranthène (FL1 = 50 µg/L et FL2 = 100 µg/L) et le 

Benzo(a)pyrène (B(a)p1 = 50 µg/L et B(a)p2 = 100 µg/L. a,b, c et d: lettres indiquant une 

différence significative ou non à p < 0,05 au niveau de la glande digestive et *,**, ***, **** et 

***** indiquent une différence significative au niveau des branchies à p < 0,05 ; à p < 0,01 et à p 

< 0,001  ANOVA 1, test HSD de tukey. 

 

L’activité de la catalase a augmenté significativement (p < 0,05) au niveau des deux organes 

des moules traitées par les trois HAPs testés. Cette augmentation est dépendante de la nature du 
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contaminant et de sa concentration. En effet, l’ordre croissant d’effet au niveau de la glande 

digestive est : FL1 < B(a)p1 < Banth1 < FL2 < Banth2 < B(a)p2. 

Les moules sont des organismes filtreurs et peuvent accumuler des polluants liés aux 

particules. Les contaminants organiques tels que les HAPs ont tendance à être distribués dans la 

phase particulaire et peuvent s'accumuler dans les tissus des moules à un niveau élevé. La charge 

corporelle des xénobiotiques est le résultat d'un équilibre dynamique entre le processus 

d'absorption et celui d'épuration qui est affecté par l'état corporel et la disponibilité de la nourriture. 

En conséquence, de grandes différences de concentrations des polluants dans les tissus chez des 

individus habitant le même site sont fréquemment rencontrés (Cheung et al., 2001). Sur cette base, 

des analyses basées sur les échantillons regroupés peuvent entraîner une résolution réduite, faisant 

des corrélations entre les réponses des biomarqueurs et les concentrations de polluants difficiles à 

interpréter. Cette complication potentielle est surmontée dans la présente étude sous forme de 

réponses individuelles à des concentrations de polluants chez les moules. De plus, les moules 

habitant des environnements contaminés par les HAPs peuvent être exposés au stress oxydatif 

causé par une variété de radicaux oxygénés. Pour éviter ce problème, les organismes développent 

des stratégies de défense telles que la génération d'antioxydants et l’activation des enzymes 

antioxydantes. En effet, des études antérieures ont démontré que ces réponses antioxydantes 

peuvent être induites par le stress oxydatif, et que leurs intensités présentent une corrélation 

positive statistiquement significative avec certains niveaux de polluants organiques dans les tissus, 

comme les HAPs (Cheung et al., 2001). 

L’augmentation de l'activité catalase au cours de cette étude semble être impliquée 

dans la détoxication de l'excès des radicaux d'oxygène libres générés lors du métabolisme des 

hydrocarbures. Cette augmentation a été démontrée chez d’autre bivalves exposés 

expérimentalement à différents xénobiotiques organiques (Wenning et Di Giulio, 1988; Cajaraville 



142 

 

et al., 1992). Ainsi, les changements dans les niveaux de l’activité catalase ne semblent pas indiquer 

une lésion cellulaire ou tissulaire mais peuvent au contraire représenter un mécanisme adaptatif de 

défense qui protège les organismes contre la toxicité des radicaux libres induite par les 

hydrocarbures. En fait, les moules peuvent développer certains mécanismes d'adaptation qui 

pourraient « neutraliser » en partie les effets toxiques des hydrocarbures (Cajaraville et al., 1992). 

3.3. Effets sur le taux du malondialdéhyde  

L’intensification du stress oxydatif est responsable de la diminution de l’efficacité des 

enzymes antioxydantes et d'une augmentation de la perméabilité membranaire se traduisant par une 

augmentation du niveau de malondialdéhyde (MDA). Le MDA est un indicateur des dommages 

oxydatifs chez les invertébrés (Pampanin et al., 1988). De plus, la peroxydation lipidique basée sur 

la quantification tissulaire du MDA est un biomarqueur approprié pour prédire la peroxydation 

lipidique des acides gras oméga-3 et oméga-6 (Ayala et al. 2014). Les effets des produits chimiques 

sur le MDA sont très discutés dans la littérature et des études ont signalé que les composés 

organiques tels que les HAPs induisent la production de MDA (Viarengo et al., 1990). Au cours 

de la présente étude, l'effet du               Benzanthracène (Banth), du Fluoranthène (FL) et du Benzo(a)pyrène 

(B(a)p) sur la membrane exprimée en termes de MDA est illustrée par la figure 49. En effet, un 

taux élevé de MDA détecté dans la glande digestive et les branchies des moules traitées peut mettre 

en évidence l’absorption des différentes formes de NPs par ces organes et l'effet dommageable sur 

les cellules membranaires de M. galloprovincialis. De plus, le changement du taux de MDA révèle 

le statut oxydatif des moules aux différentes conditions d'exposition. Nos résultats concordent avec 

des études antérieures, montrant que les HAPs provoquent des effets négatifs chez la moule Mytilus 

galloprovincialis entraînant une augmentation de niveaux de malondialdéhyde (Sellami et al., 

2017). Ce statut oxydatif peut également résulter de l'inefficacité de la capacité des moules à 

activer les enzymes antioxydantes et à éliminer les contaminants (Leite et al., 2020). Dans la 



143 

 

présente étude, l'augmentation de la MDA confirme les dommages cellulaires sous l'influence des 

HAPs. Ces dommages dépendants de la concentration et de la nature des contaminants ont résulté 

de l'état oxydatif des moules exposées aux différents HAPs.  

 

Figure 49: Variation moyenne du taux de malondialdéhyde (MDA) au niveau de la glande 

digestive et des branchies des moules témoins (control) et traitées durant 14 jours par le 

Benzanthracène (Banth1 = 50 µg/L et Banth2 = 100 µg/L), le Fluoranthène (FL1 = 50 µg/L et 

FL2 = 100 µg/L) et le Benzo(a)pyrène (B(a)p1 = 50 µg/L et B(a)p2 = 100 µg/L. a,b, c, d et e: 

lettres indiquant une différence significative ou non à p < 0,05 au niveau de la glande digestive 

et *,** et *** indiquent une différence significative au niveau des branchies à p < 0,05 ; à p < 

0,01 et à p < 0,001  ANOVA 1, test HSD de tukey. 

 

Nos résultats sont en accord avec les travaux de Kaloyianni et al. (2009) qui ont rapporté 

une augmentation d'environ 28,2 % des niveaux de MDA chez la moule M. galloprovincialis 

exposée aux HAPs pendant 6 jours et ont lié la peroxydation des lipides membranaires à la 
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production des ROS. De plus, l'induction du niveau de MDA chez les moules est concentration 

dépendante et pourrait être le résultat du niveau des ROS générés après une exposition liée aux 

facteurs temps et concentration (Tavazzi et al., 2000). L'augmentation du niveau des ROS 

pourrait représenter une conséquence directe de processus métabolique entraînant un stress 

oxydatif. Une réponse concentration dépendante a été observée chez Chlamys ferrari, exposée au 

benzo(a)pyrène et au benzo (k) fluoranthène (Pan et al., 2006). L'altération des phospholipides 

membranaires est le principal événement des dommages oxydatifs (Cossu et al., 2000). Ainsi, le 

changement de la fluidité membranaire peut inactiver les enzymes antioxydantes et détruire les 

récepteurs membranaires (Cossu et al., 2000). D'autres études ont montré une induction 

significative de la peroxydation lipidique de P. maximus avec un maximum d'environ 6,6 nmol/mg 

de protéines à haute concentration (200 µg/L) de phénanthrène (Hannam et al., 2010). En effet, la 

saturation des cellules membranaires par les ROS peut catalyser le processus d'oxydation (De 

Almeida et al., 2007). De plus, le degré de peroxydation lipidique dépend de l’efficacité du système 

antioxydant contre les ROS (Pilarczyk et Correia, 2009).  

3.4. Effet sur l'activité acétylcholinéstérasique 

La mesure de l'activité de l’acétylcholinestérase (AChE) est un paramètre important utilisé 

pour évaluer les effets causés par des composés neurotoxiques pour le biote marin. L’AChE joue 

un rôle clé dans le système neuromusculaire, en empêchant les contractions musculaires 

incontrôlables. Cette enzyme catabolise la transformation du neurotransmetteur acétylcholine en 

choline dans les synapses cholinergiques. Son inhibition provoque une accumulation 

d'acétylcholine, une hyperpolarisation de la membrane postsynaptique et perturbe la transmission 

neuronale. Pour ces raisons, l'inhibition de cette enzyme peut provoquer des changements 

physiologiques, conduisant dans des cas extrêmes à la paralysie et à la mort des organismes marins 

(Fulton et Key, 2001). Dans cette étude, le Benzanthracène (Banth), le Fluoranthène (FL) et le 
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Benzo(a)pyrène (B(a)p) ont diminué l’activité de ce biomarqueur au niveau de la glande digestive 

et des branchies d’une manière contaminant, organe et concentration dépendante (Fig. 50). En effet, 

le Banth et le FL n’ont pas modifié l’activité AChE au niveau de la glande digestive à une 

concentration 50 µg/L.  

 

Figure 50 : Variation moyenne de l’activité acétylcholinestérase (AChE) au niveau de la glande 

digestive et des branchies des moules témoins (control) et traitées durant 14 jours par le 

Benzanthracène (Banth1 = 50 µg/L et Banth2 = 100 µg/L), le Fluoranthène (FL1 = 50 µg/L et 

FL2 = 100 µg/L) et le Benzo(a)pyrène (B(a)p1 = 50 µg/L et B(a)p2 = 100 µg/L. a,b, c, d et e: 

lettres indiquant une différence significative ou non à p < 0,05 au niveau de la glande digestive 

et *,** et *** indiquent une différence significative au niveau des branchies à p < 0,05 ; à p < 

0,01 et à p < 0,001  ANOVA 1, test HSD de tukey. 

 

Cependant, une inhibition est enregistrée au niveau des branchies après exposition des moules à 50 

µg/L du FL où l’activité a diminué en passant de 0,980 ± 0,002 µmol/min/mg de protéines (valeur 
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enregistrée au niveau des branchies des moules témoins) à 0,770 ± 0,034 µmol/min/mg de protéines 

(valeur enregistrée au niveau des branchies des moules traitées par FL1), montant une différence 

significative p = 0,000145. 

L’effet nature contaminant est observé aussi bien au niveau de la glande digestive qu’au 

niveau des branchies et suit le gradient suivant : Banth2 < FL2 < B(a)p2. Ainsi, la valeur minimale 

est enregistrée chez les moules traitées par 100 µg/L de B(a)p, montrant l’impact neurotoxique de 

ce composé et le seuil de sensibilité de la moule. 

Les HAPs, subissant des réactions de biotransformation, pourraient conduire à la 

production de ROS (Grintzalis et al., 2012). Étant donné que la neurotoxicité est généralement 

associée à la présence de radicaux libres (Junqueira et al., 2004), l'inhibition de l'activité de l'AChE 

chez les moules pourrait être un effet indirect des ROS à médiation des HAPs. La présence de ces 

intermédiaires pourrait affecter la synthèse de l'AChE, qui pourrait à son tour conduire à une 

altération des fonctions neuronales dégénératives (Grintzalis et al., 2012). Grintzalis et al., (2012) 

ont rapporté la diminution                       de l'activité AChE chez les moules exposées pendant 7 jours aux HAPs 

et ont lié l'inhibition de ce biomarqueur à la production des dérivés oxydatifs médiés par les HAPs 

dans les cellules (Grintzalis et al., 2012). De plus, l'inhibition de l'activité AChE par les HAPs peut 

indiquer l'altération du processus de neurotransmission cholinergique (Vieira et al., 2008). 

Les liens entre la réponse physiologique et l'inhibition de l'AChE sont bien documentés 

pour les organismes aquatiques (Amiard-Triquet, 2009). Dans le présent travail, la diminution de 

la capacité de filtration et la capacité respiratoire ont été accompagnées d'une inhibition de l'activité 

AChE et cette relation pourrait résulter de la concentration des HAPs et la durée d'exposition. De 

même, Cooper et Bidwell (2006) ont observé une corrélation significative entre l'activité AChE et 

la réponse physiologique chez les bivalves exposés aux composés organiques. Ces auteurs 

suggèrent la présence d’un seuil d'inhibition enzymatique, et les effets sur l’organisme peuvent 
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survenir après une réduction statistiquement significative d’une activité enzymatique. De plus, 

l'acétylcholine peut affecter l’activité des cils latéraux par la décharge des médiateurs et l’action 

des xénobiotiques sur l'AChE. Par conséquent, la diminution de l’activité AChE enregistrée au 

cours de cette étude pourrait affecter l'activité des cils latéraux conduisant à une diminution de la 

respiration et de la filtration. Nos résultats sont en accord avec ceux documentés par Basti et al., 

(2016) où la réponse physiologique a été réduite avec la diminution de l’activité AChE chez la 

palourde. 

Il existe également des preuves que l'inhibition de l'AChE est fortement corrélée avec une 

augmentation cruciale des espèces réactives de l'oxygène (ROS) (Schallreuter et al., 2004). 

Antonio et al. (2003) ont mis en évidence une corrélation positive entre l'augmentation de l'activité 

CAT et l'inhibition de l'activité AChE chez les espèces aquatiques, ce qui est le cas aussi de la 

présente étude. 

En résumé, M. galloprovincialis semble être sensible aux trois HAPs considérés de manière 

concentrations, organes et nature de contaminant dépendants. Les résultats devraient être utiles 

pour prédire l’état de la population naturelle et peuvent aider à l'adoption de mesures 

environnementales plus appropriées pour l’évaluation des risques engendrés par les HAPs. La 

modification des paramètres biochimiques et physiologiques représente également un outil 

important pour comprendre les effets toxiques des HAPs chez les invertébrés aquatiques. 

L’induction de ces marqueurs peut être directement liée à la concentration des polluants et/ou à la 

production de ROS au niveau de la glande digestive et au niveau des branchies. De plus, ces 

biomarqueurs pourraient être considérés comme de bons paramètres de surveillance de la 

contamination par les HAPs. 
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III : contamination par les pesticides 
 

1. Introduction 
 

La contamination par les pesticides est un problème majeur qui touche à la fois la santé 

publique et l’environnement. 

Environ 3,5 millions de tonnes de pesticides sont utilisés dans le monde chaque année 

(Pretty et Bharucha, 2015) pour accroitre la production agricole en contrôlant ou neutralisant les 

plantes indésirables (herbicides), les insectes et les arachnides (insecticides) ainsi que les 

champignons (fongicides). Bien que les pesticides soient conçus et commercialisés pour cibler les 

espèces nuisibles, les organismes non ciblés sont souvent sensibles en raison de la nature des voies 

biochimiques entre les taxons (Damalas et Eleftherohorinos, 2011 ; Pisa et al., 2015). On estime 

que seulement 0,1 % des pesticides appliqués aux terres agricoles atteignent les ravageurs cibles, 

le reste est répandu dans les autres       compartiments de l'environnement (Mahboob et al., 2014). 

Ainsi, les pesticides peuvent présenter un risque considérable pour les organismes non ciblés 

lorsqu'ils atteignent les milieux aquatiques (Davis et al., 2013). De plus, comme de multiples 

pesticides sont souvent appliqués sur les cultures, des cocktails chimiques sont fréquemment 

détectés dans les eaux côtières, où ils peuvent agir de manière synergique ou additive, provoquant 

un large éventail d'effets néfastes sur la santé des espèces aquatiques exposées (Nunes et al., 2018). 

Les pesticides persistent généralement à des concentrations relativement faibles dans les eaux 

côtières et ne dépassent souvent les normes pour la qualité de l'eau qu'après des périodes de fortes 

pluies (Gallen et al., 2019). Malgré cela, les études toxicologiques (Jones et Kerswell 2003; Vera 

Candioti et al., 2010) s’intéressent souvent à l'exposition aiguë (concentrations élevées pour de 

courte périodes) au lieu de l’exposition chronique (concentration faible et persistante) même si 

cette dernière représente le cas le plus courant (Cantin et al., 2007 ; Negri et al., 2015). 
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Les herbicides sont parmi les pesticides les plus fréquemment détectés dans les bassins 

hydrographiques et dans les zones marines intertidales et subtidales (Shaw et al., 2010). Pendant 

des décennies, le diuron [3-(3, 4-dichlorophenyI) -l, L-diméthyl urée], herbicide largement utilisé, 

a été l'un des 25 principaux pesticides agricoles conventionnels utilisés aux États-Unis et dans le 

monde entier pour lutter contre les mauvaises herbes (Liu et al., 2014 ; Beluci et al., 2021). 

L'utilisation annuelle du diuron en agriculture aux États-Unis a récemment varié de 2 à 6 millions 

de livres par an. Il se classe généralement parmi les 5 à 7 premiers pesticides utilisé aux États-Unis 

dans les applications industrielles et commerciales. Le diuron est également utilisé comme biocide 

dans des peintures « antifouling » (Liu et al., 2014 ; Mohammed et al., 2020). 

Le diuron est très stable et persistant, principalement dans les milieux aquatiques. Ce 

composé peut provoquer des maladies rénales, une anémie hémolytique, une hématopoïèse 

compensatrice, des troubles endocriniens et il peut également potentiellement provoquer des 

cancers (Silva Moretto et al., 2019 ; Tekin et al., 2020). Le diuron menace gravement les 

organismes aquatiques, en particulier les espèces sensibles (Mohammed et al., 2020). Ainsi, des 

efforts scientifiques sont nécessaires pour mettre en évidence sa toxicité et essayer de surmonter sa 

persistance. 

Parallèlement, le triclosan aussi appelé 5-chloro-2-(2,4-dichlorophénoxy) phénol ou 

hexachlorophène, est un biocide (pesticide organochloré proche des chlorophénols) enregistré 

comme pesticide auprès de l'APE en 1969 (Kumar et al., 2015). Il est largement utilisé depuis les 

années 1970, et massivement dans des centaines de produits courants depuis le début des années 

1990. Ce produit chimique est détectable dans les cours d'eau et les organismes aquatiques y 

compris les algues, les poissons, les dauphins ainsi que dans l'urine humaine, le sang et le lait 

maternel (Orvos et al., 2002 ; Adolfsson et al., 2000). Des études en laboratoire ont montré que le 

triclosan est un perturbateur endocrinien capable d'interférer avec les hormones et critique pour le 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Hexachloroph%C3%A8ne
https://fr.wikipedia.org/wiki/Pesticide
https://fr.wikipedia.org/wiki/Pesticide
https://fr.wikipedia.org/wiki/Chloroph%C3%A9nol


150 

 

développement normal et la reproduction (Veldhoen et al., 2006). Il entre dans le système 

aquatique par diverses voies et constitue une grande menace pour les algues et autres biotes (Orvos 

et al., 2002, Wilson et al., 2009). Il s'adsorbe au sol et aux sédiments et peut devenir 

bioaccumulable et préoccupant pour les organismes aquatiques et terrestres (Chalew et Halden, 

2009). Des rapports écotoxicologiques récents sur le triclosan ont suscité l'intérêt de chercheurs 

sur la présence du triclosan                et ses effets potentiels. 

Les effets sublétaux des pesticides sur les paramètres physiologiques ou métaboliques des 

organismes aquatiques sont essentiels pour l'évaluation de leur toxicité chimique. Ces effets se 

manifestent souvent à de faibles concentrations et peuvent être liés à la santé des individus et 

par conséquent à la santé de la population (Lankadurai et al., 2013). 

En effet, les pesticides peuvent affecter les processus physiologiques de la vie des 

organismes par induction ou suppression de réactions enzymatiques (Cappello et al., 2019). Parmi 

les différents biomarqueurs, les activités enzymatiques du stress oxydatif et de neurotoxicité ont 

été largement utilisés pour évaluer les effets toxiques des pesticides tels que les carbamates et les 

organophosphorés (Sayed et al., 2019). L’exposition aux pesticides à de faibles concentrations 

pourraient ne pas être mortelle pour les organismes aquatiques mais peuvent affecter leur 

physiologie et leur état biochimique (Mahboob et al., 2014). 

Le présent travail a pour objectifs d’étudier la toxicité potentielle de deux pesticides : le diuron et 

le triclosan sur la moule Mytilus galloprovincialis par le biais de la réponse physiologique et 

biochimique, dans le but de déterminer le seuil de sensibilité de cette espèce et de comprendre le 

mode d’action de ces produits au niveau des organismes aquatiques. 

2. Impacts physiologiques de l’exposition au diuron et au triclosan 
 

L’exposition de la moule Mytilus galloprovincialis à deux concentrations 50 µg/L et 100 

µg/L du diuron (Di1 et Di2) et du triclosan (TCS1 et TCS2) a touché la capacité de filtration d’une 
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manière contaminant et concentration dépendante (Fig. 51). En effet, la capacité de filtration a 

diminué pour atteindre respectivement 53,60 ±3,20 mg/ind/h et 28,20 ± 2,58 mg/ind/h après 

exposition au Di1 et au Di2 montrant des différences significatives respectivement de p = 0, 

000141 et p = 0.000138 par rapport aux groupes témoins où on a enregistré une valeur moyenne 

de 115,00 ± 4,58 mg/ind/h.  

 

 
 

Figure 51 : Variation moyenne de la capacité de filtration chez les moules témoins (control) et 

traitées durant 14 jours par le DMSO, le diuron (Di1 = 50 µg/L et Di2 = 100 µg/L), le triclosan 

(TCS1 = 50 µg/L et TCS2 = 100 µg/L). a,b,c et d: lettres indiquant une différence significative ou 

non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD de tukey 

 

Cependant, le profil est différent pour le triclosan où la concentration 50 µg/L n’a pas 

touché significativement (p = 0,982) la capacité de filtration chez la moule. La concentration 100 

µg/L du triclosan a au contraire diminué significativement la capacité de filtration qui a passé de 
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115,00 ± 4,58 mg/ind/h (valeur enregistrée chez les moules témoins) à 72,80 ± 4,08 mg/ind/h 

(valeur enregistrée chez les moules traitées par 100 µg/L du triclosan). 

Le même profil de réponse est observé pour la capacité de respiration qui est touchée en 

fonction de la nature du contaminant et de la concentration (Fig. 52).  

 

 
Figure 52 : Variation moyenne de la capacité de respiration chez les moules témoins (control) et 

traitées durant 14 jours par le diuron (Di1 = 50 µg/L et Di2 = 100 µg/L) et le triclosan 

(TCS1 = 50 µg/L et TCS2 = 100 µg/L). a, b, c et d: lettres indiquant une différence significative 

ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD de tukey 

 

 

Ainsi, la capacité de respiration maximale enregistrée chez les moules non traitées est de 

l’ordre de 0,70 ± 0,06 mg O2/h alors que la valeur minimale, qui est enregistrée chez les moules 

traitées par 100 µg/L de diuron, est de l’ordre de 0,168 ± 0, 008 mg O2/h, montrant une différence 
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significative (p = 0,0005). 

L’effet concentration est très nette suite à l’exposition au diuron où la capacité de 

respiration est diminuée progressivement de 0,70 ± 0,06 mg O2/h chez les moules témoins à 0,350 

± 0,021 mg O2/h chez les moules traitées par 50 µg/L de diuron pour atteindre un minimum de 0, 

168,000 ± 0,008 mg O2/h chez les moules traitées par 100 µg/L du même produit. 

Il est à noter que l’absence de différence significative entre les moules témoins et celles 

traitées par le diméthylsulfoxyde (DMSO) confirme la non toxicité de ce produit comme suggéré 

par plusieurs auteurs (Haque et al., 2019 ; Jiang et al., 2019). Ainsi, ces auteurs ont signalé que le 

DMSO n'a pas d'effet significatif sur les réponses des biomarqueurs. De plus, il a été montré que 

l'exposition au DMSO à des concentrations inférieures ou égales à 0,005% V/V n'a pas d’effet sur 

le profil métabolique des bivalves marins (Banni et al., 2010 ; Jiang et al., 2019). 

La réponse physiologique en termes de capacité de filtration et de capacité de respiration 

souligne la toxicité des deux pesticides considérés. Parallèlement, le seuil de sensibilité de la moule 

dépend de la nature du contaminant. Ainsi, l’espèce semble être plus sensible au diuron que le 

triclosan. La présente étude soutient l'hypothèse selon laquelle la capacité de respiration est 

fortement liée à la capacité de filtration. Ceci peut s’expliquer par le fait que lors de l'alimentation 

par filtration à travers les branchies, l'absorption d'oxygène qui est déterminée par le taux de 

diffusion d'oxygène de l'eau s'écoule à travers l'épithélium des branchies ainsi que d'autres surfaces 

externes du corps. 

L'exposition des moules à des concentrations croissantes de contaminants diminue la 

capacité de filtration et par conséquent la capacité de respiration liée au taux de l’oxygène. Des 

résultats similaires ont été signalés chez la moule bleue traitée par des concentrations croissantes 

d’oxygène (Tang et Riisgård, 2018). Ces auteurs ont observé que la moule M. edulis répond en 

fermant progressivement les valves, conduisant à un taux de filtration rapidement décroissant et 
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une réduction concomitante de la fréquence respiratoire. Ces observations appuient l'hypothèse 

selon laquelle la moule est capable d'économiser de l'énergie sous l’effet d’un stress en réduisant 

la capacité de filtration (taux de ventilation) ; la fréquence respiratoire devient fortement réduite 

(Riisgård et Larsen, 2015). De même, Köprücü et al. (2010) ont signalé que l’exposition à la 

cyperméthrine peut affecter les processus neuronaux centraux (éventuellement à la fois 

membranaires et synaptiques), ce qui entraîne à son tour une altération du système effecteur 

régulant la contraction et la relaxation des muscles adducteurs, et conduit à une altération de la 

capacité de filtration et de respiration chez la moule Unio elongatulus. L'effet de la cyperméthrine 

à des concentrations de 10 µg/L ou plus peut être interprété comme dépressif pour la capacité de 

filtration des moules. Il s'agit d'une action néfaste car lors de la réduction de la capacité de filtration, 

les processus d'alimentation, de respiration et d'excrétion sont réduits, affectant à la fois les 

processus vitaux des moules et leur fonction de nettoyage de l'eau, qui est un facteur important 

pour le maintien d’un écosystème aquatique sain (Köprücü et al., 2010). 

Enfin, nos résultats suggèrent que les mesures de la capacité de filtration et de respiration 

peuvent être utilisées pour évaluer les effets de perturbations environnementales sur la moule. 

3. Impacts de l’exposition au diuron et au triclosan sur les paramètres du stress oxydatif 

et de la neurotoxicité 

Les connaissances sur les effets des radicaux libres sont importantes dans les processus 

biologiques, ainsi que dans les mécanismes de toxicité induits par des contaminants. Ceci a conduit 

à une augmentation considérable de l'application de biomarqueurs de stress oxydatif comme la 

SOD et la CAT dans plusieurs programmes de biosurveillance des organismes aquatiques 

(Livingstone, 2001). À l'aide de spécimens sauvages de M. galloprovincialis collectés de la lagune 

de Bizerte, cette étude visait à évaluer la réponse du système de défense antioxydant enzymatique 

afin d'évaluer le statut antioxydant des moules potentiellement exposées à deux pesticides, et 
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d'évaluer leur utilisation en tant que biomarqueurs. Des approches similaires ont été utilisées par 

d'autres auteurs considérant l'évaluation de la réponse des enzymes de défenses antioxydantes chez 

les populations naturelles de Mytilus spp exposés aux métaux (Canesi et al., 1999) et aux 

contaminants organiques (Akcha et al., 2000, Orbea et al., 2002). 

Au cours du présent travail, l’exposition des moules à deux concentrations croissantes de 

50 µg/L et 100 µg/L de diuron et de triclosan a modifié significativement (p < 0, 05) l’activité des 

enzymes antioxydantes ; la superoxyde dismutase (SOD), la catalase (CAT) et le taux de 

malondialdéhyde (MDA).  

3.1. Impacts sur l’activité de la superoxyde dismutase  

L’activité de la superoxyde dismutase (SOD) a augmenté significativement au niveau 

de la glande digestive et des branchies des moules traitées par le diuron d’une manière 

concentration et contaminant dépendante (Fig. 53). Ainsi, le traitement des moules à des 

concentrations de 50 µg/L et 100 µg/L a augmenté l’activité de ce biomarqueur au niveau de la 

glande digestive, passant de 1,29 ± 0,05 U/mg de protéines (valeur enregistrée au niveau de la 

glande digestive du groupe témoin) à 3,600 ± 0,214 U/mg de protéines (valeur enregistrée au niveau 

de la glande digestive du groupe traité par50 µg/L) pour atteindre une valeur maximale de 4,680 ± 

0,218 U/mg de protéines au niveau de la glande digestive des moules traitées par une concentration 

de 100 µg/L. Le même profil de réponse est observé au niveau des branchies avec une augmentation 

significative (p = 0,000138) par rapport au groupe témoin. Ainsi, on enregistre 2,20 ± 0,06 U/mg 

de protéines après exposition au Di1 et une valeur maximale de 2,86 ± 0,10 U/mg de protéines 

après exposition au Di2. 
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Figure 53: Variation moyenne de l’activité superoxyde dismutase (SOD) au niveau des 

branchies et de la glande digestive des moules témoins (control) et traitées durant 14 jours par le 

diuron (Di1 = 50 µg/L et Di2 = 100 µg/L) et le triclosan (TCS1 = 50 µg/L et TCS2 = 100 µg/L). 

a, b, c et d : lettres indiquant une différence significative ou non au niveau de la glande digestive 

à p < 0,05. *, **, *** : indiquent une différence significative au niveau des branchies 

respectivement à p < 0,05 ; p < 0,01 et p < 0,001. ANOVA 1, test HSD de tukey 

 
 

La réponse de la SOD à l’exposition au triclosan diffère de celle du diuron. En effet, 

l’exposition des moules à une concentration de 50 µg/L de triclosan (TCS1) n’a pas modifié 

significativement l’activité de cette enzyme au niveau de la glande digestive (p = 0,99) et au niveau 

des branchies (p = 0,99) par rapport aux moules témoins. Cependant, le traitement par une 

concentration de 100 µg/L (TCS2) a induit une augmentation significative au niveau des deux 

organes qui atteint 2,270 ± 0,001 U/mg de protéines au niveau de la glande digestive et 1,080 ± 
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0,007 U/mg de protéines au niveau des branchies. 

Nos résultats mettent l’accent sur la sensibilité de la SOD à la contamination par le diuron 

et par le triclosan. Cette sensibilité est dépendante du contaminant et montre que le diuron semble 

plus toxique que le triclosan. Elle est aussi dépendante de la concentration d’exposition où la forte 

concentration considérée (100 µg/L) exerce un effet prononcé. L’augmentation de la SOD est 

probablement liée à la production des espèces réactives de l’oxygène, essentiellement l’anion 

superoxyde (O2
.-). La fonction métabolique essentielle de cette enzyme est de convertir ce radical 

en eau. Par conséquent, l’augmentation potentielle de la production de l’anion superoxyde conduit 

à la réponse antioxydante observée suite au traitement par les deux pesticides (Regoli et Giuliani, 

2014). De même, Felício et al. (2018) ont observé une augmentation de la SOD après exposition 

au diuron, suggérant que le contaminant interférait avec les enzymes de défenses antioxydantes, 

déclenchant la production des ROS. La réponse concentration dépendante, observée dans la glande 

digestive et les branchies suite à l’exposition au contaminants testés, indique que le diuron et le 

triclosan pourrait exercer des mécanismes toxiques similaires liés à la voie du stress oxydatif dans 

les organes analysés (Bouzidi et al., 2021). 

3.2. Impacts sur l’activité catalase 

La catalase (CAT) est une enzyme antioxydante impliquée aussi dans la détoxification du 

peroxyde d’hydrogène (H2O2) généré suite à un stress environnemental. Au cours de la présente 

étude, l’exposition des moules à deux concentrations de diuron et de triclosan a induit l’activité de 

ce biomarqueur au niveau de la glande digestive et des branchies d’une manière concentration 

dépendante (Fig. 54). En effet, la valeur moyenne de l’activité CAT a augmenté de 0,150 ± 0,013 

µmol/min/mg de protéines au niveau de la glande digestive des moules témoins à 0,440 ± 0,015 

µmol/min/mg de protéines au niveau de la glande digestive des moules traitées par 50 µg/L de 

diuron montrant une différence statistiquement significative (p = 0,00013). L’activité de cette 
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enzyme atteint une valeur maximale de 0,55 ± 0,02 µmol/min/mg de protéines au niveau de la 

glande digestive des moules traitées par 100 µg/L de diuron. De même, l’activité SOD est touchée 

au niveau des branchies des moules traitées par le diuron où on enregistre une activité maximale 

de 0,320 ± 0,029 µmol/min/mg de protéines au niveau des branchies des moules traitées par 100 

µg/L de diuron par rapport à une valeur minimale de 0,080 ± 0,001 enregistrée au niveau des 

branchies des moules témoins.  

 

 

Figure 54: Variation moyenne de l’activité catalase (CAT) au niveau des branchies et de 

la glande digestive des moules témoins (control) et traitées durant 14 jours par le diuron (Di1 = 

50 µg/L et Di2 = 100 µg/L), le triclosan (TCS1 = 50 µg/L et TCS2 = 100 µg/L). a, b,c et d: lettres 

indiquant une différence significative ou non au niveau de la glande digestive à p < 0,05. * et ** : 

indiquent une différence significative au niveau des branchies à p < 0,05 et à p < 0,01. ANOVA 

1, test HSD de tukey 
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L’exposition des moules au triclosan a touché l’activité CAT au niveau des deux organes 

pour la forte concentration seulement (TCS2). Au contraire, aucun effet significatif (p > 0,05) n’a 

été observé suite au traitement par 50 µg/L de ce contaminant. 

Nos résultats montrent que l’induction de l’activité de la catalase, enzyme de défense 

oxydatif, est liée non seulement à la concentration du stresseur mais aussi à la nature du 

contaminant. 

L’induction de l’activité enzymatique antioxydante due à la présence de niveaux élevés de 

contaminants ne doit pas être considérée comme une règle générale, étant donné qu'une variation 

considérable de réponses a été observée entre différentes espèces, suite à une exposition à un 

mélange unique ou complexe de contaminants (Livingstone, 2001). Par exemple, dans des 

conditions de laboratoire, certains auteurs ont rapporté une diminution des activités enzymatiques 

antioxydantes suite à une exposition à court terme de M. galloprovincialis aux acides résiniques 

(Gravato et al., 2005) et aux métaux (Canesi et al., 1999). D’autres auteurs ont suggéré que des 

périodes d'exposition relativement courtes, ne dépassant pas souvent sept jours, peuvent induire 

une diminution transitoire des activités enzymatiques antioxydantes, qui peut être suivie par 

l'induction du système antioxydant. Ainsi, une augmentation de l'activité des enzymes 

antioxydantes peut refléter une adaptation à l'exposition chronique à des niveaux élevés de 

contamination conféreront une protection accrue contre le stress oxydatif (Cheung et al., 2001, 

Romero-Ruiz et al., 2003). La SOD et la CAT, en tant que premières lignes de défenses 

antioxydantes, sont très sensibles à l'augmentation des niveaux de production de ROS stimulée 

par les contaminants. Porte et al. (1991) ont démontré une augmentation des valeurs d'activité de 

la SOD et de la CAT suite à l'accumulation d'hydrocarbures dans les tissus des moules. Dans le 

présent travail, des corrélations ont été trouvées entre les activités SOD et CAT déterminées dans 
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la glande digestive et les branchies des moules et dépendant de la concentration d’exposition. 

L’effet prononcé du diuron par rapport au triclosan, observé au cours de cette étude, peut 

également être attribué au facteur de la bioaccumulation des deux contaminants. En effet, Santos 

et al. (2019) ont montré que le diuron présente un facteur de bioaccumulation supérieur à celui du 

triclosan. 

3.3. Impacts sur le taux du malondialdéhyde 

La production excessive des espèces réactives de l’oxygène peut conduire à un déséquilibre 

oxydatif résultant d’une lésion oxydative des lipides membranaires. En effet, si la production 

des ROS dépasse la capacité antioxydante, l'oxydation de macromolécules cellulaires telles que 

les lipides, les protéines, les acides nucléiques et les glucides peut avoir lieu (Van der Oost et al., 

2003). Le biomarqueur largement utilisé pour étudier les lésions oxydatives des lipides est le 

malondialdéhyde (MDA), un aldéhyde qui est un sous-produit dérivé de la décomposition des 

hydroperoxydes lipidiques formés par l'oxydation des acides gras polyinsaturés (Van der Oost et 

al., 2003 ; Almeida et al., 2007). Le MDA est une molécule hautement réactive (Trivic et Leskuvac, 

1994) qui peut réagir avec d'autres macromolécules (Bartels, 2001), y compris les acides 

nucléiques, générant des adduits à l'ADN (Van der Oost et al., 2003 ; Almeida et al., 2007). 

Au cours de ce travail, la mesure du taux de MDA au niveau de la glande digestive et des 

branchies des moules traitées par le diuron et le triclosan a révélé que ces deux produits sont 

capables d’altérer la barrière membranaire. L’effet des deux produits dépend de la nature du 

contaminant et de la concentration d’exposition (Fig. 55). 



161 

 

 

Figure 55: Variation moyenne du taux de malondialdéhyde (MDA) au niveau des branchies et 

de la glande digestive des moules témoins (control) et traitées durant 14 jours par le diuron (Di1 

= 50 µg/L et Di2 = 100 µg/L) et le triclosan (TCS1 = 50 µg/L et TCS2 = 100 µg/L). a,b,c,d et e:  

lettres indiquant une différence significative ou non au niveau de la glande digestive à p < 0,05. 

*,**,*** et ****: indiquent une différence significative au niveau des branchies à p < 0,05 ; à p < 

0,01 et à p < 0,001 . ANOVA 1, test HSD de tukey 

 
 

Le taux de MDA a augmenté significativement de 2,660 ± 0,073 nmol/mg de protéines au 

niveau de la glande digestive des moules témoins à 3,910 ± 0,003 nmol/mg de protéines au niveau 

de la glande digestive des moules traitées par 50 µg/L de diuron (Di1) et à 5,370 ± 0,075 nmol/mg 

de protéines au niveau de la glande digestive des moules traitées par 100 µg/L de diuron (Di2). 

Cette augmentation concentration dépendante souligne le seuil de sensibilité membranaire de la 
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glande digestive des moules à la contamination par le diuron et confirme une peroxydation 

lipidique membranaire, qui a eu lieu au niveau de cet organe. De même, l’effet concentration est 

observé au niveau des branchies avec un profil d’augmentation qui suit le gradient de concentration 

montrant une valeur maximale de MDA enregistrée au niveau des branchies des moules traitées 

par 100 µg/L de diuron par rapport aux branchies des moules non traitées. 

Par opposition au diuron, la concentration à 50 µg/L du triclosan n’a pas modifié 

significativement le taux du MDA au niveau des organes considérés. Cependant, la concentration 

100 µg/L a augmenté significativement le taux de MDA respectivement au niveau de la glande 

digestive et des branchies tout en restant inférieur à l’effet du diuron. 

Il en ressort de nos résultats que la réponse du MDA est corrélée avec la concentration du 

contaminant. Des résultats semblables ont été observés chez le poisson tilapia (Oreochromis 

niloticus) exposé au diuron (Felício et al., 2018). Ces auteurs ont suggéré que les niveaux de 

MDA dans les branchies présentaient une nette réponse au contaminant étudié et que ce 

biomarqueur peut être qualifié de biomarqueur général pour les études de surveillance du diuron 

et de ces métabolites. De plus, il est bien connu que plusieurs classes de pesticides sont capables 

d'induire la peroxydation de la membrane en réponse à une action non compensatoire du système 

antioxydant contre une production excessive des ROS, produites dans des conditions de stress 

(Regoli et Giuliani, 2014). 

3.4. Impacts sur l’activité acétylcholinestérase 

L'acétylcholinestérase (AChE) est une enzyme essentielle dans la transmission de l'influx 

nerveux. Son inhibition est directement liée aux mécanismes d'action toxique de certains pesticides 

et certains métaux (Tsangaris et al., 2007, Viarengo et al., 2007). L’inhibition de l'AChE entraîne 

une accumulation d'acétylcholine au niveau des synapses nerveuses et la perturbation de la 

transmission nerveuse, et cela a été mesuré systématiquement pour évaluer les impacts 
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biologiques des pesticides en milieu aquatique (Lundebye et al., 1997). 

Au cours de ce travail, l’activité AChE mesurée au niveau de la glande digestive et des 

branchies des moules exposées au diuron et au triclosan montre une variation liée à la nature du 

contaminant et la concentration d’exposition. En effet, l’activité maximale de cette enzyme est 

enregistrée chez les moules témoins aussi bien pour la glande digestive que pour les branchies (Fig. 

56). Cette activité est de l’ordre de 1,53 ± 0,02 µmol/min/mg de protéines au niveau de la glande 

digestive et de l’ordre de 0,980 ± 0,002 µmol/min/mg de protéines au niveau des branchies. 

L’exposition des moules a deux concentrations de diuron 50 µg/L (Di1) et 100 µg/L (Di2) 

diminue l’activité AChE respectivement à 0,8700 ± 0,0008 µmol/min/mg de protéines et à 0,510 ± 

0,025 µmol/min/mg de protéines au niveau de la glande digestive. De même, au niveau des 

branchies, l’activité de cette enzyme diminue respectivement à 0,740 ± 0,008 µmol/min/mg de 

protéines et à 0,540 ± 0,014 µmol/min/mg de protéines. 
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Figure 56 : Variation moyenne de l’activité acétylcholinestérase (AChE) au niveau des branchies 

et de la glande digestive des moules témoins (control) et traitées durant 14 jours par le diuron 

(Di1 = 50 µg/L et Di2 = 100 µg/L) et le triclosan (TCS1 = 50 µg/L et TCS2 = 100 µg/L). 

a, b,c et d: lettres indiquant une différence significative ou non au niveau de la glande digestive à 

p < 0,05. * et ** : indiquent une différence significative au niveau des branchies à p < 0,05 et à p 

< 0,01. ANOVA 1, test HSD de tukey 

 
 

Au contraire, l’exposition des moules à 50 µg/L de triclosan n’a pas modifié significativement 

l’activité AChE au niveau de la glande digestive (p = 0,998) et au niveau des branchies (p = 0,553) 

par rapport au groupe témoin. Cette réponse témoigne de la capacité de résistance de la moule à 

cette concentration du triclosan. Cela indique que les mécanismes compensatoires qui permettent 

à ces organismes de résister aux variations naturelles de l'environnement peuvent également 
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conférer une certaine résistance à l'exposition aux triclosan comme suggéré par Brown et al. 

(2004). Cependant, la concentration de 100 µg/L (TCS2) touché significativement l’activité de ce 

biomarqueur montrant une diminution significative au niveau de la glande digestive et des 

branchies. 

Nos résultats confirment donc que le diuron et le triclosan peuvent affecter la 

neurotransmission chez la moule. Des études comparables ont montré que les pesticides inhibent 

l’activité de l’acétylcholinestérase in vitro de manière concentration-dépendante dans les branchies 

et les muscles de la moule Perna perna (Sandrini et al., 2013). Ces auteurs ont suggéré que 

l’inhibition de l'activité enzymatique a atteint plus de 50 % même aux plus faibles concentrations 

testées et que cette inhibition peut expliquer l'incapacité des moules à faire face aux pesticides 

(Sandrini et al., 2013). 

L’action du diuron et du triclosan peut être aussi considérée comme avoir un effet direct 

sur la structure enzymatique. Ainsi, les pesticides peuvent former une liaison covalente avec le site 

actif de l’AChE, donnant un complexe enzyme-substrat stable, conduisant à son inhibition et son 

inactivation (Sanchez-Hernandez et Walker, 2000). Cet effet toxique peut se produire non 

seulement chez les vertébrés mais chez d'autres organismes, notamment aquatiques, qui partagent 

la même voie de régulation de la neurotransmission (Cooper et Bidwell, 2006). De plus, l’inhibition 

de l’AChE peut être liée à la concentration du substrat (ASCh) suite à l’exposition au diuron et au 

triclosan. En effet, selon l'étude de Colletier et al. (2006), des niveaux élevés du substrat ASCh 

peuvent altérer l'activité hydrolytique de l'AChE, en empêchant la sortie rapide du produit de 

dégradation (acétate) de l'acétylcholine. Cet effet entraîne une réduction significative du taux 

d'hydrolyse, similaire à ce qui a été observé dans notre étude. Des résultats similaires ont également 

été signalés pour d’autres organismes aquatiques (Garcia et al., 2000 ; Nunes et al., 2005 ; Pereira 

et al., 2019). Il semble donc de ce qui a été décrit pour d'autres organismes aquatiques, que l’AChE 
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présente dans les tissus de la moule est susceptible d'être saturé à des niveaux élevés du substrat. 

En résumé de cette partie liée à l’impact du diuron et du triclosan sur la moule Mytilus 

galloprovincialis il en ressort que : 

a. Les deux produits sont capables d’altérer la physiologie de cette espèce en affectant 

sa capacité de filtration et de respiration. 

b. Les deux pesticides peuvent induire un déséquilibre oxydatif à l’origine d’un stress 

oxydant dépassant la capacité de défense antioxydante de l’espèce et par 

conséquent un dommage cellulaire qui se traduit par une peroxydation lipidique 

c. Les deux produits testés sont capables d’interagir avec la barrière neuromusculaire 

aboutissant à une neurotoxicité 

d. L’ensemble des paramètres étudiés montre que l’effet dépend de la concentration 

et de la nature chimique du contaminant. 
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Partie B : EFFETS DE MÉLANGES DE CONTAMIANTS 

1. Introduction 

 

Les écosystèmes aquatiques reçoivent une variété de polluants, y compris les nanoparticules 

(NPs), les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et les pesticides, émannant notamment 

des activités anthropiques (Sellami et al., 2017 ; Behera et al., 2018 ; Adochite et Andronic, 2021). 

Ces polluants peuvent interagir avec les organismes aquatiques conduisant à une altération 

de leur structure et/ou fonction. De plus, l'interaction entre les produits chimiques et les différents 

compartiments des cellules a été considérée dans les études toxicologiques antérieurs, basées sur 

le niveau de production d'espèces réactives de l'oxygène (ROS) et d'enzymes antioxydantes. 

Ainsi, l'équilibre entre la production et l'élimination des ROS médiée par des activités 

enzymatiques détermine le potentiel de toxicité des polluants qui joue un rôle crucial dans 

l’évaluation des risques. Les activités des enzymes antioxydantes tels que la superoxyde dismutase 

(SOD) et la catalase (CAT) offrent un mécanisme polyvalent pour contrôler les ROS 

intracellulaires en maintenant l'homéostasie redox, protégeant ainsi les organismes du stress 

oxydatif (Ni et al., 2019). Par conséquent, l'évaluation des activités de ces enzymes antioxydantes 

peut aider à surveiller le niveau de stress oxydatif induit chez les organismes exposés à un seul ou 

un mélange de polluants. 

Il est bien connu que les études des effets de toute substance dans les organismes aquatiques 

sont de plus en plus complexes. Ceci est principalement attribuable au fait que les polluants se 

produisent rarement seuls, mais plutôt en combinaison avec d'autres substances toxiques. Les 

interactions entre polluants peuvent produire des impacts égaux à (effet additif), plus petit que 

(effet antagoniste) ou plus grand que (effet synergique) la somme de leurs effets individuels 

(Jackson et al., 2016). 
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À ce jour, peu de données ont été rapportées sur l'influence des NPs sur la toxicité des HAPs 

et des pesticides pour les invertébrés marins (Farkas et al., 2015 ; Adochite et Andronic, 2021). Par 

conséquent, de telles enquêtes représentent une voie prometteuse pour de plus amples recherches. 

La présente étude se propose : (1) d'évaluer la toxicité potentielle de trois HAPs (le 

Benzanthracène, le fluoranthène et le benzo(a)pyrène) et de deux pesticides (le diuron et le 

triclosan) en combinaison avec plusieurs formes de NPs (le ZnO, l’Au-ZnO, le Cu-ZnO, le TiO2 et 

l’AuTiO2) sur la moule Mytilus galloprovincialis; (2) de comparer la sensibilité des organes des 

moules (la glande digestive et les branchies) à ces types d’expositions; (3) d’explorer le voies 

enzymatiques impliquées dans la toxicité de mélanges de contaminants et (4) de prédire si les 

nanoparticules pourraient réduire efficacement la toxicité des contaminants dans de réels scénarios. 

2. Effets du mélange des nanoparticules et des hydrocarbures aromatiques polycycliques 

Au cours de ce travail, l’effet du mélange de nanoparticules et des HAPs est étudié par le 

biais de la réponse physiologique et biochimique. 

2.1. Effet du mélange sur la réponse physiologique 
 

Les résultats de la capacité de filtration et de respiration des moules exposées au mélanges 

de 100 µg/L du ZnONPs (ZnONP2), d’AuZnONPs (AuZnONP2), du CuZnONPs (CuZnONP2), 

du TiO2NPs (TiO2NP2) et d’Au-TiO2NPs (Au-TiO2NP2) avec 100 µg/L de Benzanthracène 

(Banth2), de Fluoranthène (FL2) et du benzo(a)pyrène (B(a)p2) sont illustrés dans les figures 57 et 

58. 
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Figure 57 : Effets de l’exposition aux NPs, aux HAPs et aux mélanges binaires NPs-HAPs sur 

la capacité de filtration des moules. a, b, c, d et e : lettres indiquant une différence significative ou 

non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 

 

 
La capacité de filtration (CF) est touchée suite à l’exposition aux mélange d’une manière 

contaminants dépendante par comparaison avec le groupe « control » et l’effet individuel des 

contaminants. En effet, le mélange binaire du Banth2 avec les 05 formes nanométriques montre 

que les deux formes nanométriques ; ZnONP2 et CuZnONP2 ont réduit significativement la 

capacité de filtration par rapport aux moules témoins et aux moules traitée par le Banth2 seul. 

Ainsi, la valeur minimale de CF est observée en présence du mélange Banth2 + CuZnNP2, 

montrant une interaction synergique entre les deux types de contaminants. Cependant un effet 

similaire à celui de Banth2 est observé suite à l’exposition au mélange binaire de Banth2 avec les 
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NPs d’AuZnONP2. A l’inverse, l’exposition des moules aux mélanges de Banth2 avec le TiO2NP2 

et l’AuTiO2NP2 n’a pas modifié significativement (p > 0,05) la capacité de filtration par rapport 

aux groupe témoin, mais semble montrer une correction par rapport aux moules traitées par le 

Banth2 seul. Par conséquent, une interaction de type antagonisme entre le Benzanthracène et les 

deux NPs doit être considérée. 

Un autre profil de réponse différent de celui de Banth2 est observé suite à l’exposition au 

mélange binaire de NPs avec le fluoranthène (FL2). En effet, la co-exposition des moules aux NPs 

de CuZnONP2, du TiO2 et d’AuTiO2 avec le FL2 a réduit significativement la capacité de filtration 

des moules par rapport aux moules témoins et celles traitées par le FL2 seul, mettant en évidence 

une interaction synergique. Cependant, la co-exposition aux NPs de ZnONP2 et d’AuZnONP2 

avec le FL2 n’a pas modifié la capacité de filtration par rapport aux moules traitées par le FL2 seul. 

Un troisième profil est observé avec le mélange binaire du B(a)p2 avec les 05 formes 

nanométriques, où deux types d’interactions sont mis en jeux. La première est de type antagonisme 

observée suite à la co-exposition des moules aux B(a)p2 avec le CuZnONP2, l’AuZnONP2, le 

TiO2NP2 et l’AuTiO2NP2 où les quatre formes ont corrigé l’action physiologique induite par le 

B(a)p2. Le deuxième type d’interaction est observée suite à l’exposition au mélange binaire de 

B(a)p2 et le ZnONP2 où l’effet est le même que celui observé suite à l’exposition au B(a)p2. 

Les résultats relatifs à la capacité de respiration (CR) montrent un profil souvent similaire 

à celui de la capacité de filtration, caractérisé par des effets dépendants de la nature du mélange 

(Fig.58). En effet, les mélanges AuZnONP2 + Banth2, TiO2NP2 + Banth2, AuTiO2NP2 + Banth2, 

CuZnONP2 + B(a)p2, TiO2NP2 + B(a)p2 et AuTiO2NP2 + B(a)p2 n’ont pas affecté la capacité de 

respiration des moules par comparaison aux moules témoins. Cependant, les autres mélanges 

binaires ont diminué la capacité de respiration d’une manière significative par rapport aux témoins. 
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Figure 58 : Effets de l’exposition aux NPs, aux HAPs et aux mélanges binaires NPs-HAPs sur la 

capacité de respiration des moules. a, b, c et d : lettres indiquant une différence significative ou 

non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 

 

Les mélanges de ZnONP2 + Banth2 et ZnONP2 + Banth2 ont diminué la capacité de respiration 

d’une manière significative par rapport au Banth2 seul qui n’a pas d’effet sur cette réponse. Ce 

résultat met en évidence une interaction de type potentialisation. Ce dernier phénomène survient 

lorsqu'une substance qui n'a habituellement pas d’effets toxiques, est combinée à un produit 

chimique, en le rendant beaucoup plus toxique. 

Les 05 formes nanométriques combinées au FL2 ont produit un effet plus intense que celui du 

FL2 seul, suggérant une interaction synergique. 

Enfin, une interaction de type antagonisme est observée suite à l’exposition du mélange binaire 

AuZnONP2 + B(a)p2. 

Il en ressort des résultats relatifs à la capacité de filtration et de respiration, que les mélanges de 
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NPs avec les HAPs peuvent altérer la physiologie de la moule. Cet effet délétère est dépendant de 

la nature chimique des contaminants mis en jeu. De plus, des interactions toxicologiques de types 

synergique, antagonisme, potentialisation et additif peuvent avoir lieu au sein de la matrice 

biologique considérée. Ceci peut également être attribué à une interaction chimique possible qui a 

eu lieu entre les produits avant l’addition aux microcosmes. Nos résultats concordent avec des 

études écotoxicologiques antérieurs qui ont suggéré que l'interaction de plusieurs facteurs de stress 

peut avoir des effets additifs ou générer des résultats complexes, y compris des réponses 

synergiques ou antagonistes de différentes variables écosystémiques (Folt et al., 1999; Piggott et 

al., 2012). De plus, l'étude de l'effet combiné de plusieurs facteurs de stress anthropiques est 

importante car les conséquences sont souvent imprévisibles sur la base de la connaissance des effets 

individuels (Townsend et al., 2008). Ces informations sont précieuses pour la compréhension de 

l'impact réel des contaminants sur l’écosystème et l'estimation des coûts associés. 

Des résultats comparables ont été confirmés chez la moule exposée aux mélanges binaires de 

cuivre avec le phénanthrène avec une interaction synergique observée après 12 jours d’exposition 

(Moore et al., 1984). 

2.2. Réponse des biomarqueurs à la contamination par les mélanges des HAPs et NPs  
 

Les activités SOD et CAT ont été mesurées dans les glandes digestives et les branchies des 

moules après 14 jours d'exposition à 100 µg/L de ZnONPs (ZnONP2), AuZnONPs (AuZnONP2), 

CuZnONPs (CuZnONP2), TiO2NPs (TiO2NP2) et Au-TiO2NPs (Au-TiO2NP2) combinés à 100 

µg/L du Benzanthracène (Banth2), Fluoranthène (FL2) et du Benzo(a)pyrène (B(a)p2). L'activité 

de ces deux biomarqueurs a été différement modifiée en fonction de la nature du mélange de 

contaminants et l’organe mis en jeu. 

2.2.1. Réponse de la superoxyde dismutase 

Différentes formes d’interactions ont été observées pour l'activité SOD dans la glande 
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digestive et les branchies de M. galloprovincialis après exposition au mélange des HAPs et des 

NPs (Fig. 59 et 60). La combinaison du ZnONP2, TiO2NP2 et AuTiO2NP2 avec le Banth2 et le 

B(a)p2 diminue l’activité SOD par rapport à l’exposition aux Banth2 et B(a)p2 seules. De même, 

les mélanges AuZnONP2 + Banth2 et CuZnONP2 + B(a)p2 ont également réduit l'activité SOD 

par rapport aux Banth2 et B(a)p2 seuls. L’AuZnONP2 et l’AuTiO2NP2 combinés au FL2 ont réduit 

l'activité de ce biomarqueur. Cette réponse témoigne de l’existence d’une interaction antagoniste 

entres les contaminants au sein de la glande digestive de la moule (Jackson et al., 2016). 

 

Figure 59: Effets de l’exposition aux NPs, HAPs et aux mélanges binaires NPs-HAPs sur 

l’activité SOD au niveau de la glande digestive des moules. a, b, c, d, e et f: différentes lettres 

indiquant une différence significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 

 
Le profil de l’activité SOD est différent au niveau des branchies (Fig. 60). En effet une 

interaction de type potentialisation par rapport à l’effet observé avec le Benzanthracène, qui n’a 

pas d’effet sur l’activité SOD au niveau des branchies, en combinaison avec le ZnONP2 et le 
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CuZnONP2. De plus, la combinaison du Banth2 avec l’AuZnONP2, le TiO2NP2 et l’AuTiO2NP2 

n’a pas modifié significativement (p > 0,05) l’activité SOD au niveau de ces organes par rapport 

aux groupes témoins et traités par le Benzanthracène seul (Fig. 60). 

 

 
Figure 60: Effets de l’exposition aux NPs, HAPs et aux mélanges binaires NPs-HAPs sur 

l’activité SOD au niveau des branchies des moules. a, b, c, d, e et f: lettres indiquant une 

différence significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey
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La combinaison entre le FL2 avec le TiO2NP2 et l’AuTiO2NP2 n’a pas induit un effet 

significatif par rapport aux groupes témoins et traités par le FL2 seul. Cependant, les mélanges 

binaires (ZnONP2 + FL2), (CuZnONP2 + FL2) et (AuZnONP2 + FL2) mettent en évidence une 

potentialisation caractérisée par un effet plus élevé par rapport à celui du FL2 seul qui lui n’a pas 

d’effet significatif. 

Pour le B(a)p, deux interactions ont eu lieu au niveau des branchies. La première est de type 

synergique observée suite à l’exposition aux mélanges (ZnONP2 + B(a)p2) et (CuZnONP2 + 

B(a)p2) et la deuxième est de type antagoniste observée suite à l’exposition aux mélanges de 

(TiO2NP2 + B(a)p2) et (AuTiO2NP2 + B(a)p2). 

2.2.2. Réponse de la catalase 

La réponse de la catalase est différente de celle du SOD au niveau des deux organes. Ainsi, 

les trois HAPs ont modifié l’activité CAT au niveau de la glande digestive et les branchies (Fig.61 

et Fig.62). L’exposition des moules aux mélanges binaires entre NPs et des HAPs a montré 

différentes catégories d’interactions. Une interaction de type synergique est observée au niveau de 

la glande digestive suite à l’exposition aux mélanges binaires (ZnONP2+ Banth2), (AuZnONP2 + 

Banth2), (ZnONP2 + FL2) et (CuZnONP2 + FL2). 
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Figure 61 : Effets de l’exposition aux NPs, aux HAPs et les mélanges binaires NPs-HAPs 

sur l’activité CAT au niveau de la glande digestive des moules. a, b, c, d et e : lettres indiquant 

une différence significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 

 
 

Cependant, une interaction de type antagoniste est observée pour l’activité CAT au 

niveau du même organe des moules traitées par (TiO2NP2 + Banth2), (AuTiO2NP2 + Banth2), 

(ZnONP2 + B(a)p2), (CuZnONP2 + B(a)p2), (TiO2NP2 + B(a)p2) et (AuTiO2NP2 + B(a)p2). 

La réponse de l’activité CAT au niveau des branchies a été au contraire, différente de celle 

de la glande digestive pour les combinaisons (ZnONP2+ Banth2), (AuZnONP2 + Banth2) et 

(AuTiO2NP2 + FL2). En effet, les combinaisons (ZnONP2 + Banth2) et (AuZnONP2 + Banth2), 

qui ont induit un effet synergique au niveau de la glande digestive, n’ont montré aucun effet 

significatif au niveau des branchies (Fig. 62). 
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Figure 62 : Effets de l’exposition aux NPs, aux HAPs et les mélanges binaires NPs-HAPs 

sur l’activité CAT au niveau des branchies des moules. a, b, c, d et e : lettres indiquant une 

différence significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 

 

 
Ce résultat témoigne de l’existence d’une relation entre le contaminant et la fonction 

physiologique de l’organe. Ainsi, Canesi et al. (2010) ont suggéré qu'en raison des mécanismes 

physiologiques impliqués dans le processus d'alimentation, les contaminants absorbés par les 

branchies sont dirigés vers la glande digestive, où l'absorption intracellulaire de contaminants 

induit un   stress oxydatif. 

L'augmentation de l'activité SOD et CAT confirme un stress oxydatif induit après 

exposition à certains mélanges de NPs avec les HAPs puisque ces enzymes sont également 

impliquées dans la désintoxication contre l'O2
•– et le H2O2. 
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La réduction des activités des biomarqueurs avec certains mélanges par rapport à leurs 

effets individuels témoigne d’une interaction antagoniste (Jackson et al., 2016). Ce type de réponse 

est rencontré au niveau des deux organes suite à la co-exposition aux TiO2NP2 et AuTiO2NP2 avec 

le Banth2 et le B(a)p2. Ces résultats sont en accord avec ceux observés dans les tissus de M. edulis 

exposée au mélange binaire du TiO2NPs avec le B(a)p (Farkas et al., 2015). Les auteurs ont suggéré 

que ce phénomène peut être expliqué par une dégradation oxydative des HAPs en présence de NPs. 

Aucun effet significatif n'a été observé pour l’activité SOD et l’activité CAT après 

exposition à l’AuZnONP2 combinée avec le B(a)p2 par rapport à l’effet individuel du B(a)p2 au 

niveau des deux organes. De plus, aucun effet significatif n'a été observé pour le CAT après 

exposition à l’AuZnONP2 et le TiO2NP2 combinées à la FL2 par rapport à l’effet individuel du 

FL2. 

L'augmentation des activités enzymatiques observée pour certaines combinaisons suggère 

une interaction synergique (Jackson et al., 2016). Ces résultats pourraient être attribués à une forte 

biodisponibilité et une forte internalisation des HAPs en présence des nanomatériaux (Naasz et al., 

2018). 

Dans cette étude, les activités SOD et CAT ont montré des profils variables en réponse aux 

différents mélanges indiquant que le mode d'effet dépend des propriétés des contaminants étudiés 

comme l'hydrophobie des HAPs et la surface des NPs. Nos résultats sont en accord avec les travaux 

de Canesi et al. (2014) qui ont étudié la réponse des biomarqueurs après exposition de M. 

galloprovincialis aux NPs de TiO2NPs combinées au 2,3,7,8-TCDD. Ces auteurs ont constaté la 

présence d’interactions antagonistes et synergiques se produisant en fonction du tissu et du 

biomarqueur étudié. 

La SOD et la CAT sont impliqués dans le mécanisme de détoxication contre les ROS induits 

en cas de stress oxydatif. L'augmentation de l'activité enzymatique observée après l'exposition aux 
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mélanges confirme un état du stress oxydatif et la stimulation du système de défense oxydatif qui 

protège les moules contre les dommages oxydatifs. En effet, lorsque les moules sont exposées à 

des polluants, la production des ROS augmente, conduisant à l’activation du système de défense 

antioxydante (Regoli et Giuliani, 2014). En outre, les différents types d'interactions observées sont 

en bon accord avec des études antérieures rapportées, montrant que la CAT joue un rôle mineur 

dans le métabolisme du H2O2 lorsqu’il est produit à des taux faibles mais joue un rôle plus 

important, lorsque le taux est élevé (Barata et al., 2005; Jones et al., 1981). 

Les données obtenues pour les activités SOD et CAT appuient l'hypothèse que le stress                          

oxydatif représente un mécanisme de toxicité des mélanges de HAPs et de NPs chez la moule et 

que des interactions biologiques de type antagonistes, potentialisation et synergistes, pourraient se 

produire. 

2.2.3. Réponse du malondialdéhyde 

Les taux de peroxydation lipidique, obtenus en mesurant les taux du malondialdéhyde (MDA) 

(produit de la peroxydation lipidique), chez les moules exposées aux mélanges binaires des HAPs 

et des NPs sont souvent différents du groupe « control » (Fig.63).  

Au niveau de la glande digestive, le taux de MDA a toujours augmenté à l’exception des mélanges 

(TiO2NP2 + Banth2), (AuTiO2NP2 + Banth2), (CuZnONP2 + B(a)p2), et (AuTiO2NP2 + B(a)p2).  
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Figure 63 : Effets de l’exposition aux NPs, aux HAPs et aux mélanges binaires NPs-

HAPs sur le taux de MDA dans la glande digestive des moules. a, b, c, d et e : lettres indiquant 

une différence significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 

 
 

L’augmentation du taux de MDA pour la plupart des mélanges confirme la présence d’un 

dommage oxydatif chez les moules. Nos résultats concordent avec des études antérieures, 

montrant que                           les HAPs et les nanoparticules provoquent des effets négatifs, respectivement, chez 

les moules Mytilus galloprovincialis et Mytilus coruscus, entraînant une augmentation des niveaux 

de malondialdéhyde (Sellami et al., 2017a, b, Huang et al., 2018). Ce statut oxydatif peut 

également résulter de l'incapacité des moules à activer les enzymes antioxydantes et à éliminer les 

contaminants (Leite et al., 2020). 

Le profil du MDA au niveau des branchies diffère de celui observé pour la glande digestive 

(Fig. 64). Ainsi, la plupart des mélanges ont induit un effet délétère suggérant la présence d’un 

dommage membranaire lié à la contamination. De plus, une interaction de type antagoniste est 
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observée pour tous les mélanges à l’exception pour la co-exposition aux mélanges (AuZnONP2 + 

Banth2) et (CuZnONP2 + FL2). Cette réponse spécifique au niveau des branchies est probablement 

liée à la structure de cet organe. En effet, les branchies présentent une large surface en contact 

direct avec l'eau de mer qui fait que l'absorption, la bioaccumulation et le métabolisme des 

xénobiotiques se produisent principalement dans ce tissu (Piazza et al., 2016). 

 

 
Figure 64 : Effets de l’exposition aux NPs, aux HAPs et aux mélanges binaires NPs-HAPs 

sur le taux de MDA dans les branchies des moules. a, b, c, d et e : lettres indiquant une différence 

significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 

 
La variation observée du taux de MDA suite à la co-exposition confirment que les 

dommages cellulaires sous l'influence de mélanges NPs-HAPs dépendent de la nature des 

contaminants et de l’organe. 
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2.2.4. Réponse de l’acétylcholinestérase 

Les effets observés, en terme de stress oxydant et de dommage membranaire, suite à la 

co- exposition aux différents mélanges considérés nous mènent à penser à des effets plus sévères 

touchant l’aspect neuromusculaire. La détermination de l’activité acétylcholinestérase (AChE) 

constitue un paramètre important largement utilisé en écotoxicologie pour évaluer les effets 

neurotoxiques des contaminants chez les bivalves marins. Dans la présente étude, l’activité AChE 

mesurée au niveau de la glande digestive (Fig.65) et les branchies (Fig. 66) des moules, a été 

touchée de manière contaminants et organes dépendant. 

Ainsi, une interaction de type synergique a été observée entre le ZnONP2 et le Banth2 est observée 

au niveau de la glande digestive, se traduisant par une inhibition de l’activité AChE plus accentuée 

enregistrée suite à la co- exposition par rapport à l’effet du Banth2 appliqué seul (Fig. 65). 
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Figure 65 : Moyenne de l’activité acétylcholinestérase (AChE) dans la glande digestive 

des moules traitées par les NPs, les HAPs et les mélanges de NPs-HAPs. a, b, c, d et e : lettres 

indiquant une différence significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 

 
 

Un autre type d’interaction plus fréquent observé au niveau de la glande digestive et 

caractérisé par une activité supérieure à l’effet du Banth2 seul, met en évidence une interaction 

antagoniste entre le Banth2 et l’AuZnONP2, le TiO2NP2 et l’AuTiO2NP2. Ce type d’interaction 

est rencontré aussi avec le B(a)p2 combiné avec toutes les formes nanométriques et avec le FL2 

combiné avec le ZnONP2, le TiO2NP2 et l’AuTiO2NP2. 



184 

 

Le profil de l’activité AChE observé au niveau des branchies (Fig. 66) a montré une 

différence par rapport à celui de la glande digestive suite à l’exposition aux mélanges (ZnONP2 + 

Banth2), (AuZnONP2 + Banth2), (CuZnONP2 + FL2), (TiO2NP2 + FL2) et (AuTiO2NP2 + FL2). 

 
 

 

Figure 66 : Moyenne de l’activité acétylcholinestérase (AChE) dans les branchies des 

moules traitées par les NPs, les HAPs et les mélanges NPs-HAPs. a, b, c, d et e : lettres indiquant 

une différence significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 

 
 

L’inhibition prononcée de l’activité AChE enregistrée suite à la co-exposition à certains 

mélanges suggère un effet neurotoxique combiné des molécules mises en jeu. Cependant, 

l’interaction antagoniste pour d’autres mélanges peut témoigner de l’existence d’une correction 

possible, qui peut avoir lieu, en ajoutant certaines NPs à des HAPs comme le cas du B(a)p2 avec 
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qui toutes les NPs considérées dans l’étude ont réduit son effet neurotoxique au niveau de la glande 

digestive et les branchies se traduisant par une augmentation de l’activité AChE. Ce phénomène 

peut être attribué à la capacité des NPs à diminuer la bioaccumulation du B(a)p au niveau du 

système neuromusculaire comme suggéré par Farkas et al. (2015). Les auteurs ont ajouté que ce 

phénomène peut être lié à une dégradation probable des HAPs en présence de NPs. 

Ainsi, la dégradation des HAPs par les NPs constituerat un autre objectif de la présente 

étude visant à comprendre les différents profils rencontrés pour l’ensemble des paramètres 

écotoxicologiques. 

2.3. Dégradation des HAPs par les nanoparticules 
 

Le tableau 11 montre les constantes de vitesse kap pour la dégradation photocatalytique du 

Benzanthracène, du Fluoranthène et du Benzo(a)pyrène, en solution aqueuse. 

Les résultats de l’exposition à la lumière UV dans une solution aqueuse par le produit tel 

que préparé, ont montré que le dopage par le cuivre et l'or ont fortement amélioré l'efficacité des 

nanoparticules de ZnO à dégrader les HAPs. D'autre part, la capacité de photodégradation des 

HAPs par l’addition des nanoparticules d’or au TiO2 pour construire les nanoparticules hybrides 

d’Au-TiO2 a été augmentée (Fig. 67). En général, la réaction de photodégradation induite par le 

dioxyde de titane est déclenchée par la photogénération de couples (e-/h+) (Mezni et al., 2014a, b). 

Ce dernier agit comme une puissante source qui se traduit par la production de diverses réactions 

d'oxydation/réduction, qui induisent la décomposition de différents polluants. En outre, l'existence 

des NPs d’Au sur la surface de TiO2 peut améliorer l'efficacité photocatalytique du photocatalyseur 

par la présence de la propriété de résonance plasmonique de surface optique intrinsèque (SPR) 

(Mezni et al., 2014a, b). Cette caractéristique conduit à une augmentation du transfert d'électrons 

à la surface de TiO2 et par conséquent à augmenter l'activité photocatalytique de ce photocatalyseur 

(Mezni et al., 2014a, b). De plus, l'amélioration de la capacité photocatalytique utilisant les NPs 
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hybrides d’Au-TiO2 peut être attribué à la durée de vie prolongée de la charge générée par 

les électrons (e−/h+) induits par le rayonnement électromagnétique local intense générés par les 

NPs d’Au (Mezni et al., 2014a, b). 

 
Tableau 11 : Constantes de vitesse de pseudo-premier ordre (kap) de la dégradation des 

HAPs obtenues sous l’effet des photocatalyseurs de ZnO et de TiO2 et des photocatalyseurs 

hybrides d’AuTiO2, d’Au-ZnO et de Cu-ZnO  

 

 

 
 

échantillons ZnO Cu-ZnO Au-ZnO TiO2 Au-TiO2 

Benzanthracène 

Kap (min) 0,0029 0,0035 0,0054 0,0240 0,0294 

Fluoranthène 

Kap (min) 0,0032 0,0015 0,0041 0,0069 0,0108 

Benzo(a)pyrène 

Kap (min) 0,0022 0,0019 0,0029 0,0184 0,0185 

 
 

La figure 67A illustre la Ln (C0/Ct) en fonction du temps d'irradiation pour les 

nanoparticules synthétisées utilisées pour dégrader le Benzanthracène. Les constantes de vitesse de 

pseudo-premier ordre pour ZnO, Cu-ZnO, Au-ZnO, TiO2 et Au-TiO2 sont respectivement 0,0029, 

0,0035, 0,0054, 0,0240 et 0,0294 min-1. Il est ainsi observé que l’addition de l'or ou le dopage de 

ZnO avec du cuivre améliore l’activité photocatalytique des NPs de TiO2 et de ZnO pour le 

Benzanthracène. D'autre part, l’addition de l'or au TiO2 augmente la constante de vitesse de 0,0240 

à 0,0294 min-1. Pour le Fluoranthène (Fig.67B), l’addition d'or aux nanoparticules du ZnO (Au-

ZnO) augmente son activité photocatalytique de ce dernier (kap = 0,0041 min-1). Un comportement 



187 

 

similaire a été observé pour l’Au-TiO2 (kap = 0,0108 min-1). De même, les résultats montrent que 

la constante kap augmente par rapport aux NPs de TiO2 pur (kap = 0,0069 min-1). La figure 67C 

présente les différentes constantes pour la dégradation du Benzo (a)pyrène à température 

ambiante. Les constantes de pseudo-premier ordre sont 0,0022, 0,0019, 0,0029, 0,018 et 

0,0185 min-1, respectivement pour ZnO, Cu-ZnO, Au-ZnO, TiO2 et Au-TiO2. 

 

Figure 67 : Evolution de Ln(C0/Ct) en fonction du temps d'irradiation pour la dégradation de trois 

HAPs, le Benzanthracène (A), le Fluoranthène (B) et le Benzo(a)pyrène (C) en présence de 

différentes nanoparticules ( : AuTiO2,  : TiO2,  : Au-ZnO,  : Cu-ZnO et  : ZnO). C0 et Ct 

étant les concentrations initial et instantané des HAPs 
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Dans l'ensemble, les résultats de la photodégradation des HAPs montrent qu'une amélioration du 

processus est observée en présence de NPs dopées par rapport aux NPs non dopées. 

En résumé, pour cette partie, les résultats mettent en évidence les impacts d'une exposition 

combinée entre les nanoparticules et les HAPs chez les moules. De ces résultats, il en ressort que, 

les moules contaminées par les différents mélanges ont montré des effets dépendants des 

contaminants, de l’organe et de la nature de l’interaction. Ainsi, l’exposition combinée a mis en jeu 

des interactions antagoniste, synergique et de potentialisation entre polluants. 

Cette étude met en évidence les risques dérivés des HAPs et des NPs et notamment de leurs 

associations dans les systèmes côtiers, ce qui peut facilement résulter d'une décharge industrielle. 

L'intensité croissante des contaminants industriels rend cette étude d'une grande importance. 

Cette étude représente également une approche environnementale plus réaliste pour 

l’évaluation des risques, compte tenu de l'augmentation possible des contaminants dérivés de la 

combinaison des HAPs et des NPs, pouvant compromettre les processus biochimiques des moules 

en présence de deux facteurs de stress. 

Concernant l'activité de photodégradation, les travaux en cours prouvent la haute efficacité 

photocatalytique du ZnONP et du TiO2 NPs contre les HAPs dans des conditions ambiantes. 

D'autre part, il a été démontré que le dopage par le cuivre ou l'incorporation de NPs métalliques 

augmente les performances du photocatalyseur. En effet, la modification de la structure intrinsèque 

des semi-conducteurs peut augmenter la durée de vie du produit généré pendant le processus 

photocatalytique et améliore donc l'activité et le rendement photocatalytique du semi-conducteur. 

Sur la base des effets toxiques et photocatalytiques obtenus, les NPs considérées peuvent 

constituer une solution prometteuse comme photocatalyseurs pour d'autres applications, en 

particulier dans la décontamination de l'environnement et des énergies renouvelables. 
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3. Effets de mélanges de nanoparticules et de pesticides 

Au cours de ce travail, l’effet du mélange de nanoparticules et de pesticides est étudié après 

14 jours de co-exposition à 100 µg/L du ZnONPs (ZnONP2), AuZnONPs (AuZnONP2), 

CuZnONPs (CuZnONP2), TiO2NPs (TiO2NP2) et Au-TiO2NPs (Au-TiO2NP2) mélangé à 100 

µg/L du diuron (Di2) ou à 100 µg/L du triclosan (TCS2). 

3.1. Effets sur la réponse physiologique 

La capacité de filtration des moules a été touchée significativement après la co-exposition aux 

mélanges de NPs et de pesticides d’une manière dépendante de la composition chimique du 

mélange (Fig. 68). 

 

 
 

Figure 68 : Effets de l’exposition aux NPs, aux pesticides et aux mélanges binaires NPs-

pesticides sur la capacité de filtration des moules. a, b, c, d, e, f et g: lettres indiquant une 

différence significative ou non à p < 0,05. ANOVA 1, test HSD du Tukey 
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Il a été constaté, tout d’abord, que les nanoparticules de TiO2 et d’AuTiO2 mélangées 

au diuron et au triclosan n’ont pas affecté significativement la capacité de filtration des moules par 

rapport aux moules témoins et aux moules traitées par le diuron et le triclosan seuls. Sachant que 

ces deux derniers ont modifié significativement la capacité de filtration des moules, la co-

exposition avec les nanoparticules de TiO2 et d’AuTiO2 a donc induit une réponse de type 

antagoniste caractérisée par un effet physiologique réduit. 

Un deuxième profil de réponse caractérisé par un effet similaire à celui du diuron est 

observé suite à la co-exposition de Di2 avec les nanoparticules de ZnONP2, de CuZnONP2 et de 

AuZnONP2. Ce profil met en évidence une absence d’interaction à ce niveau physiologique. 

Contrairement, la co-exposition des moules aux NPs avec le TCS2 a abouti soit à une 

interaction synergique observée en mélangeant le TCS2 avec les NPs de CuZnONP2, soit à une 

interaction antagoniste en mélangeant le TCS2 avec les NPs de ZnONP2 et d’AuZnONP2. 

Ces résultats témoignent de l’existence de différents modes d’actions physiologiques 

liés à la nature du mélange mis en jeu. Bhagat et al. (2020) ont suggéré que l'interaction des 

NPs avec les contaminants peut entraîner une agrégation, une réduction de la biodisponibilité et 

une altération de la toxicité pour l'organisme. Par exemple, l’accumulation de contaminants 

adsorbés sur les NPs peut entraîner une augmentation de l'exposition et des effets. De plus, 

l’adsorption des polluants sur les NPs est un paramètre intéressant qui dépend de plusieurs facteurs 

y compris la surface et la charge des NPs. Parallèlement, le comportement des NPs dans la matrice 

environnementale contrôle la disponibilité des polluants. Ainsi, l'agrégation des nanoparticules 

peut entraîner une augmentation de la taille et une réduction de la surface spécifique et des sites de 

sorption. Ceci peut conduire à une biodisponibilité plus faible pour les organismes exposés et par 

conséquent à une réduction de l’effet. Ce phénomène est observé dans la présente étude suite à la 

co-exposition des moules aux nanoparticules de TiO2 et d’AuTiO2 mélangées au diuron et au 
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triclosan. De même, Zhang et al. (2018) ont observé une réduction de la toxicité chez Microcystis 

aeruginosa suite à l’exposition au mélange de nanoparticules avec le glyphosate.  

La capacité de respiration (CR) est aussi touchée significativement d’une manière 

composition de mélange dépendante (Fig.69). En effet, une interaction de type antagonisme est 

observée suite à la co-exposition aux nanoparticules de TiO2 et d’AuTiO2 mélangées au diuron et 

au triclosan. Par contre, et un effet synergique est observée suite à la co- exposition des 

nanoparticules de CuZnONP2 avec le Di2 et le TCS2 d’une part et les nanoparticules du ZnONP2 

et d’AuZnONP2 avec le TCS2 d’autre part. 

L’augmentation de l’effet suite à la co-exposition est en accord avec les travaux de 

Handy et al. (2008), qui ont suggéré qu’il existe des preuves claires d’interactions synergiques 

entre les NPs et les polluants environnementaux. De même, l’exposition du poisson tilapia au 

mixture carbofuran-NPs augmente la toxicité du carbofuran suite à une réduction de la 

consommation spécifique d'oxygène et du temps de nage jusqu'à l'épuisement, ce qui représente un 

effet de potentialisation (Campos-Garcia et al., 2015). Cependant, la réduction de la CR liée à la 

co-exposition NPs-pesticides montre que cette mixture affecte les processus de respiration des 

moules, les amenant à utiliser d'autres sources d'énergie pour les réactions de détoxication et la 

stabilisation des réactions métaboliques. Ceci pourraient expliquer la réduction de la consommation 

spécifique d'oxygène en présence de concentrations élevées de polluants (Vargas et al., 1991). 
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Figure 69 : Effets de l’exposition aux NPs, aux pesticides et aux mélanges binaires NPs-

pesticides sur la capacité de respiration des moules. a, b, c, d e, f et g: lettres indiquant une 

différence significative ou non par rapport au control et entre les groupes à p < 0,05. ANOVA 1, 

test HSD du Tukey 

 
 

L'étude de la toxicité des mélanges vise à déterminer si l'effet toxique des polluants suit 

l'approche additive simple, ou s’il dévie pour induire une interaction synergique, antagoniste ou un 

effet de potentialisation. Les résultats de la capacité de filtration et la capacité de respiration 

confirment ce qui a été suggéré par Bhagat et al. (2020) qui ont mentionné que la composition 

chimique du mélange et le mécanisme d’action de chaque contaminant influence l’effet 

toxicologique global. 

Dans l’ensemble, la toxicité d’un mélange NPs-pesticides est dépendante de la 

composition du mélange et du paramètre étudié. Une réduction de la toxicité du mélange peut être 
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attribuée à une forte adsorption des pesticides sur les NPs et/ou à la charge et les propriétés des 

produits (Zhang et al., 2018). Cependant, l’effet synergétique qui a eu lieu peut se produire comme 

suggéré par Jeong et al. (2018) chez le rotifère Brachionus koreanus exposé au mélange 

nanoplastique avec le triclosan. Ces auteurs ont montré que les nanolastiques augmentent la toxicité 

du triclosan que et la co-exposition perturbe au moins les processus biologiques. De plus, 

l’altération des paramètres physiologiques peut être liée aux changements dans la distribution de 

l'énergie dont la moule a besoin pour maintenir l'homéostasie et survivre (Kerr, 1971). 

3.2. Effets sur la réponse biochimique 

La mesure de l’impact du mélange NPs-pesticides est effectuée en se basant sur les 

paramètres du stress oxydant (activité SOD, activité CAT et taux du MDA) et de la neurotoxicité 

(activité AChE) après 14 jours de la co-exposition aux mélanges de 05 formes nanométriques 

(ZnO, CuZnO, AuZnO, TiO2 et AuTiO2) avec 02 pesticides (le diuron et le triclosan). 

3.2.1. Effets sur l’activité de la superoxyde dismutase 

L’activité SOD mesurée au niveau de la glande digestive et des branchies de la moule 

a été touchée d’une manière dépendante de la composition chimique du mélange et de l’organe 

considéré (Fig. 70). En effet, par comparaison à l’exposition au diuron seul, la co-exposition des 

moules aux NPs du ZnO avec le Di2 a réduit l’activité SOD passant de 3,67 ± 0,05 U/mg de 

protéines à 2,270 ± 0,001 U/mg de protéines au niveau de la glande digestive et de 2,19 ± 0,21 

U/mg de protéines à 1,080 ± 0,007 U/mg de protéines au niveau des branchies. De même, la co-

exposition aux NPs d’AuTiO2 associées au Di2 a diminué l’activité de cette enzyme pour atteindre 

1,250 ± 0,006 U/mg de protéines au niveau de la glande digestive et 0,870 ± 0,075 U/mg de 

protéines au niveau des branchies. Ces résultats témoignent de l’existence d’une interaction 

qualifiée d’antagoniste caractérisée par un effet réduit par rapport à celui du diuron seul. 

Contrairement, l’exposition aux mélanges binaires (CuZnONP2 + Di2), (AuZnONP2 + Di2) et 
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(TiO2NP2 + Di2) a augmenté significativement l’activité SOD passant respectivement à 4,71 ± 

0,05 U/mg de protéines, à 5,25 ± 0,11 U/mg de protéines et à 4,50 ± 0,03 U/mg de protéines au 

niveau de la glande digestive et à 3,23 ± 0,11 U/mg de protéines, à 3,65 ± 0,11 U/mg de protéines 

et à 2,88 ± 0, 11 U/mg de protéines au niveau des branchies. Cette augmentation de l’effet après 

coexposition met en évidence une interaction synergique caractérisée par un effet plus élevé par 

rapport que celui du diuron seul. 

 

 

 
 

 
 

Figure 70 : Effets de l’exposition aux NPs, aux pesticides et aux mélanges binaires NPs-

pesticides sur l’activité SOD au niveau de la glande digestive et les branchies des moules. a, b, c, 

d, e, f, g et h: lettres indiquant une différence significative ou non par rapport au control et entre 

les groupes à p < 0,05 au niveau de la glande digestive. *, **, *** et ****: indiquent une 

différence significative à p < 0,05 au niveau des branchies (ANOVA 1, test HSD du Tukey) 
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Pour les mélanges des NPs avec le TCS, le profil est différent sachant que le TCS seul 

n’a pas induit un effet significatif sur l’activité SOD au niveau de la glande digestive et des 

branchies de la moule. Ainsi, la combinaison des NPs de ZnO et d’AuTiO2 avec le TCS2 n’a pas 

induit un effet significatif. Cependant, la combinaison des NPs de CuZnO, d’AuZnO et de TiO2 

avec TCS2 a augmenté l’activité SOD mettant en évidence une interaction toxicologique de type 

potentialisation. 

3.2.2. Effets sur l’activité catalase 

Un profil différent est observé pour l’activité CAT au niveau des deux organes de la 

moule suite aux différents mélanges (Fig. 71). En effet, l’activité de cette enzyme est touchée 

significativement (p < 0,05) avec les deux pesticides considérés. 

L’effet de la combinaison NPs-pesticides sur la CAT met en évidence deux types 

d’interactions possibles au niveau de la glande digestive: 

1- Une interaction caractérisée par une réduction de l’activité CAT observée suite à l’exposition 

des moules aux mélanges de (ZnONP2 + Di2), (ZnONP2 + TCS2), (CuZnONP2 + Di2), 

(TiO2NP2 + Di2), (AuTiO2NP2 + Di2) et (AuTiO2NP2 + TCS2) par comparaison à l’effet 

individuel du Di2 et du TCS2. Cette interaction est qualifiée d’antagoniste. 

2- Une interaction caractérisée par une augmetation de l’activité par rapport à celle de l’exposition 

individuelle du Di2 et du TCS2 observée suite à l’exposition aux mélanges de (AuZnONP2 + 

Di2), (AuZnONP2 + TCS2) et (CuZnONP2 + TCS2). Cette interaction est qualifiée de 

synergique. 

Au niveau des branchies, l’activité CAT diffère pour le mélange de (ZnONP2 + Di2) où aucune 

modification significative n’a été observée par rapport à l’effet du diuron seul et pour le mélange 

(CuZnONP2 + TCS2) où l’activité est réduite par rapport à l’effet du TCS2 seul. 
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Figure 71 : Effets de l’exposition aux NPs, aux pesticides et aux mélanges binaires NPs-

pesticides sur l’activité CAT au niveau de la glande digestive et des branchies des moules. a, b, c, 

d et e: lettres indiquant une différence significative par rapport au control et entre les groupes à p 

< 0,05 au niveau de la glande digestive. *, **, ***, **** et ***** : indiquent une différence 

significative à p < 0,05 au niveau des branchies (ANOVA 1, test HSD du Tukey). 

 
3.2.3. Effets sur le taux du malondialdéhyde 

Le taux du MDA est aussi affecté au niveau des deux organes d’une manière composition 

chimique dépendante (Fig. 72). 
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Figure 72 : Effets de l’exposition aux NPs, aux pesticides et aux mélanges binaires NPs-

pesticides sur le taux du MDA au niveau de la glande digestive et des branchies des moules. a, b, 

c, d, e et f: lettres indiquant une différence significative par rapport au control et entre les 

groupes à p < 0,05 au niveau de la glande digestive. *, **, *** et **** : indiquent une 

différence significative à p < 0,05 au niveau des branchies (ANOVA 1, test HSD du Tukey) 

 
 

La combinaison des NPs de ZnONP2, de CuZnONP2, de TiO2NP2 et d’AuTiO2NP2 avec 

le Di2 a réduit d’une manière significative le taux du MDA au niveau de la glande digestive par 

rapport à l’effet du diuron seul, montrant une interaction antagoniste entres ces NPs et le diuron. 

Cependant, le mélange des NPs (AuZnONP2 + Diu2) a augmenté le taux de MDA au niveau du 

même organe par comparaison à l’effet du Di2 seul montrant une interaction synergique. 

Un profil différent est observé pour le cas des mixtures NPs-TCS2 au niveau de cet organe 

où on enregistre une interaction de type synergique pour le cas du (CuZnONP2 + TCS2) et une 
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absence d’effet pour le mélange (CuZnONP2 + TCS2) par comparaison à l’effet du TCS2 seul et 

par rapport aux mêmes mélanges avec le Di2. 

Le facteur organe est aussi impliqué pour ce marqueur oxydatif où une différence est 

observée pour les branchies par rapport à la glande digestive avec les mélanges (CuZnONP2 + 

Di2), (AuZnONP2+ Di2) et (CuZnONP2 + TCS2). 

Dans l’ensemble, les paramètres du stress oxydatif considérés au cours de ce travail, à savoir 

l’activité SOD, l’activité CAT et le taux de malondialdéhyde sont affectés par les mélanges de 

NPs- Diuron et de NPs-TCS d’une manière composition chimique, organe et marqueur dépendante. 

Les organismes aquatiques sont inévitablement exposés aux mélanges de contaminants 

dans l'environnement. Les composants individuels de ces cocktails chimiques sont susceptibles de 

produire différents effets toxiques (action indépendante) ou interagissent d’une manière 

additive, synergique ou antagoniste (Barata et al., 2006). Une méthode simple a donc été utilisée 

pour déterminer la nature de la relation entre les NPs et les pesticides dans des essais de 

mélange menés dans la présente étude, en comparant le niveau mesuré de chaque biomarqueur du 

stress oxydant après exposition aux mélanges de contaminants. Les résultats relatifs aux 

biomarqueurs du stress oxydant témoignent de l’existence d’une étroite relation entre la réponse 

de l’organe et la composition chimique du mélange mis en jeu. Ceci peut être probablement lié à 

des processus métaboliques propres à chaque organe qui interviennent dans la défense contre le 

stress généré suite à l’exposition. 

L’augmentation de l’activité SOD et de l’activité CAT représente une indication du stress 

oxydant généré par les ROS et constitue un signal de l’activation de la barrière de défense pour la 

détoxification de polluants. Parallèlement, les interactions chimiques des polluants responsables 

d’un effet plus élevé (synergisme) mettent l’accent sur le seuil de sensibilité des organes et leur 

capacité de défense antioxydante face à différentes mixtures. 
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Le synergisme met aussi l’accent sur une interaction chimique possible entre les molécules. 

En effet, Fayaz et al. (2010) ont suggéré que l'effet synergique peut être causé par une liaison entre 

les produits chimiques et les NPs. Ainsi, les molécules contiennent de nombreux groupes actifs tels 

que l'hydroxyle, qui réagit facilement avec les NPs par chélation. De même, Li et al. (2005) ont 

suggéré que l’effet synergique peut être lié à la capacité des NPs a transporté les molécules 

chimiques à l’intérieur de la cellule.  

Par ailleurs, une réduction de l’effet sur les biomarqueurs du stress oxydant (antagonisme) 

peut être considérée comme une réaction d’atténuation de la toxicité liée soit à un mécanisme 

métabolique ou à une interaction chimique entre les contaminants. En effet, les processus 

métaboliques faisant intervenir les paramètres de défense enzymatique, y compris la SOD et la 

CAT, vont protéger la cellule des ROS si leurs concentrations ne dépassent pas la capacité 

antioxydante suite à l’exposition à certains mélanges. Par conséquent, la capacité de défense 

antioxydante à contrôler l’excès des ROS va obligatoirement faire diminuer l’effet délétère sur la 

membrane cellulaire, observable par la réduction du taux de MDA chez la moule. 

3.2.4. Effets sur l’activité acétylcholinestérase  

L'inhibition de l'acétylcholinestérase entraîne une accumulation d'acétylcholine dans le 

système cholinergique central et les articulations neuromusculaires, conduisant à la sur-stimulation 

des cellules cibles (Sanglio et al., 2001). Au cours de notre étude, l’inhibition de cette enzyme a 

été détectée seulement suite à l’exposition au mélange (AuZnONP2 + Di2) au niveau de la glande 

digestive et des branchies par comparaison à l’effet du Di2 seule (Fig.73). Cette interaction 

synergique caractérisée par une intense inhibition met en évidence l’action de ce mélange sur le 

système neuromusculaire. Cependant une interaction antagoniste a été enregistrée pour les 

mélanges (ZnONP2 + Di2), (ZnONP2 + TCS2), (Cu ZnONP2 + Di2), (Cu ZnONP2 + TCS2), 

(TiO2NP2 + Di2), (TiO2NP2 + TCS2), (AuTiO2NP2 + Di2) et (AuTiO2NP2 + TCS2) au niveau 
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de la glande digestive et des branchies. 

 

 
 

Figure 73 : Effets de l’exposition aux NPs, aux pesticides et aux mélanges binaires NPs-

pesticides sur l’activité AChE au niveau de la glande digestive et des branchies des moules. a, b, 

c, d, e, f et g: lettres indiquant une différence significative ou non par rapport au control et entre 

les groupes à p < 0,05 au niveau de la glande digestive. *, ** et ***: indiquent une différence 

significative à p < 0,05 au niveau des branchies (ANOVA 1, test HSD du Tukey). 

 

Les résultats de l’activité AChE montrent que la plupart des NPs sont capables de contrôler l’effet 

neurotoxique du diuron et du triclosan au niveau de la glande digestive et des branchies de la moule 

M. galloprovincialis. Ce contrôle est réalisé de deux manières : 

1- Une réduction de l’effet inhibiteur des pesticides mais qui reste significative par rapport 
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au groupe témoin. 

2- Une neutralisation de l’effet inhibiteur qui devient non significatif même par rapport 

au groupe témoin. 

Par conséquent, et même en présence d’un effet sur le statut oxydatif, l’ampleur de l’effet 

neurotoxique dépend de la composition chimique de la mixture. 
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Conclusion et perspectives 
 

***************************** 
 
L’objectif de notre travail est d’étudier les effets de contamination par différents types de polluants 

environnementaux, à savoir les nanoparticules (NPs), les hydrocarbures aromatiques polycycliques 

(HAPs) et les pesticides sur les bivalves marins. En effet, nous avons évalué la réponse à différentes 

échelles suite à la contamination par cinq NPs (ZnO NPs, Cu-ZnO NPs, AuZnO NPs, TiO2 NPs et 

Au- TiO2 NPs), trois HAPs (le Benzanthracène (Banth), le fluoranthène (FL) et le benzo(a)pyrène 

(B(a)p)) ainsi que et deux pesticides (le diuron (Di) et le triclosan (TCS)). Nos résultats peuvent 

rendre compte du seuil de sensibilité des bivalves et de la toxicité potentielle de ces produits au 

niveau de l’environnement aquatique. Notre étude combine la détermination de paramètres 

physiologiques et biochimiques pour fournir des données plus pertinentes, visant l’évaluation de 

l’impact des contaminants chimiques sur les espèces à intérêts écologiques et économiques. 

Parallèlement, l’interprétation des résultats relatives à l’impacts des NPs, des HAPs et des 

pesticides nécessite le plus souvent une connaissance sur le comportement de ces molécules dans 

le milieu marin. Cette vision globale qui combine l’interprétation de données chimiques et 

écotoxicologiques permettrait d’analyser et justifier le profil relationnel entre les polluants et les 

organismes marins. 

Tout d’abord, les expériences entreprises durant cette étude nous permettent de dégager plusieurs 

conclusions concernant le comportement des NPs de ZnO, Cu-ZnO, AuZnO, TiO2 et d’Au-TiO2 et 

leurs impacts sur la moule Mytilus galloprovincialis. En effet, les analyses structurales et 

microscopiques des cinq NPs considérées ont confirmé la stabilité de ces molécules dans l’eau de 

mer. Une fois dans l’eau de mer, les NPs, les HAPs et les pesticides seront filtrés par la moule et 
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ceci a été confirmé par les modifications apportées au niveau de la capacité de filtration et la 

capacité de respiration du bivalve. L’évaluation de ces deux paramètres a mis en évidence un effet 

dépendant de la nature du polluant et de la concentration testée. Ainsi, pour les NPs, on a enregistré 

un effet prononcé de la contamination par 100 µg/L de NPs de ZnO, de CuZnO et d’AuZnO par 

rapport aux NPs de TiO2 et d’Au-TiO2. Concernant les HAPs, la forte concentration considérée du 

benzanthracène, du benzo(a)pyrène et du fluoranthène a touché la physiologie de la moule et le 

benzo(a)pyrène semble le plus toxique. Pour le cas des pesticides, le diuron a affecté la capacité de 

filtration et la capacité de respiration à partir de la faible concentration considérée (50 µg/L) par 

comparaison au triclosan qui n’a modifié les deux paramètres que seulement à la forte 

concentration testée (100 µg/L). 

Ces résultats mettent en évidence le seuil de sensibilité physiologique de la moule à la 

contamination par les différents contaminants testés, souvent dépendante de la nature du 

contaminant et de la concentration. 

Au niveau biochimique, une modulation de l’activité superoxyde dismutase (SOD) et de la catalase 

(CAT) a été observée au niveau des branchies et la glande digestive de la moule suite à l’exposition 

durant 14 jours à 50 et 100 µg/L des cinq NPs, des trois HAPs et des deux pesticides testés. 

Les résultats soulignent, d’une part le seuil de sensibilité du système de défense antioxydant 

représenté par la SOD et la CAT et d’autre part, confirme l’aptitude de ces contaminants à générer 

des espèces réactives de l’oxygène et par conséquent une altération de l’état redox de la moule. De 

plus, l’effet observé au niveau des deux tissus confirme la bioaccumulation des contaminants chez 

ce bivalve. 

Nos résultats ont montré aussi que l’interaction entre les produits utilisés et la barrière de défense 

antioxydant dépend de la nature du contaminant où les NPs de CuZnO, le benzo(a)pyrène et le 

diuron semblent les plus toxiques. Elle dépend aussi de la concentration du contaminant, en notant 
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que la forte concentration considérée (100 µg/L) affecte de plus les activités des enzymes 

antioxydantes. Parallèlement, l’évaluation de l’état de dommages membranaires par le biais du 

malondialdéhyde a montré qu’une peroxydation lipidique peut avoir lieu au niveau des branchies 

et de la glande digestive de la moule suite à la contamination par les trois types de contaminants. 

Cet effet dépend de la concentration, de la nature du contaminant et de l’organe mis en jeu. 

Les NPs de ZnO, de CuZnO et de l’AuTiO2 ainsi que les trois HAPs et les deux pesticides testés 

peuvent être aussi considérées comme des perturbateurs du système nerveux. Ceci a été confirmé 

suite à l’inhibition de l’activité acétylcholinéstérasique (AChE). 

Les résultats relatifs à l’effet de la mixture binaire des cinq NPs avec les trois HAPs et les deux 

pesticides ont mis en évidence différents types d’interactions possibles pouvant avoir lieu au niveau 

physiologique et biochimique. 

Ainsi, au niveau physiologique, la co-exposition des moules aux NPs en présence des HAPs ou des 

pesticides a induit trois types d’interactions ; une absence d’interaction, un antagonisme ou un 

synergisme. Toutefois, le type d’interaction dépend de la nature chimique du mélange qui 

détermine l’effet toxicologique. 

La réponse biochimique évaluée suite à la co-exposition a montré aussi des interactions de type 

antagonisme, synergisme et une potentialisation dépendante de la nature chimique de mélange, de 

l’organe et du biomarqueur biochimique testé. 

Le travail effectué justifie l’utilisation de plusieurs approches comme outils de diagnostic et 

d’évaluation écotoxicologiques des NPs, HAPs et pesticides appliqués individuellement ou en 

combinaison dans le monde aquatique, particulièrement marin. 

Les interactions chimiques des nanoparticules avec les hydrocarbures aromatiques polycycliques 

constituent aussi un des aspects évalués au cours de cette thèse et dont les résultats ont montré une 

efficacité photocatalytique importante des NPs de ZnO et du TiO2 pour les trois HAPs considérés. 
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De plus, le dopage par le cuivre ou l'incorporation de NPs métalliques augmente les performances 

photocatalytiques. Ce résultat peut servir de support justifiant la possibilité de l’utilisation des 

NPs dans les programmes de réhabilitation des milieux contaminés par les HAPs tout en respectant 

le seuil de sensibilité des organismes vivants. 

Si nos résultats ont apporté des informations pertinentes tout en mettant en évidence les impacts 

potentiels des polluants considérés, certaines limites méthodologiques ainsi qu’un relatif manque 

d’informations ont constitué des obstacles pour tester la distribution et le devenir des polluants 

dans tous les organes de la moule. 

Au vu des résultats obtenus dans cette étude, il apparaît important de poursuivre ce suivi 

expérimental à long terme, toujours dans l’objectif d’améliorer la fiabilité et la représentativité de 

l’interprétation des données recueillies et, par conséquent, l’évaluation et la mise au point de 

scénarios écotoxicologiques réels. 

Une autre perspective de ce travail est de suivre les effets des polluants testés sur la réponse 

d’autres biomarqueurs (notamment génomiques et protéomiques) afin de mettre en place une base 

de données écotoxicologique pour ces produits décrivant non seulement l’effet de ces molécules 

mais aussi de leurs produits transformés. 

Parallèlement à l’utilisation de l’approche multimarqueurs, il pourrait être également utile d’utiliser 

une approche multi-espèces pour améliorer la détection des effets des mélanges de contaminants. 
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