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INTRODUCTION 

GENERALE 



1. INTRODUCTION 

 
Depuis le début du siècle, l’environnement a été soumis à la pression croissante des activités 

humaines dont les effets se sont fait rapidement sentir. Le fort développement de la technologie et 

l’important essor industriel ont donné de nouvelles dimensions  aux risques de d’intoxication et 

aujourd’hui le nombre de populations exposées aux contaminants environnementaux ne cesse 

d’augmenter. Le nombre de nouveaux produits chimiques synthétisés qui viennent s’ajouter chaque  

année aux plus de 2 millions de substances déjà répertoriées et plus de 100 00 substances sont 

commercialisées ont la plupart se retrouvent dans l’environnement à la fin de leur cycle de vie 

(Depldege & Fossi 1994). 

 

La pollution de l’environnement par les substances toxiques telles que les métaux lourds, 

composés organochlorés (PCB, pesticides chlorés) et les hydrocarbures polyaromatiques (chrysène, 

phénanthrène), est un problème qui touche tous les pays du monde. Les effets de la pollution sur les 

écosystèmes marins et sur la santé humaine peuvent parfois se faire sentir très loin de la source de 

pollution (Johnson, 2008). Les métaux lourds sont présents dans le milieu marin de façon naturelle et 

certains sont mêmes essentiels au bon fonctionnement de nombreux processus biologiques. 

Cependant, de trop grandes concentrations de ces métaux, principalement des métaux dits non-

essentiels, peuvent s’avérer toxiques pour les organismes aquatiques (Daby, 2006). Les activités 

anthropiques sont autant de sources ayant contribué à l’augmentation des concentrations de métaux 

lourds dans le milieu marin et surtout en zone côtière (Kaiser, 2004). En effet, les concentrations 

corporelles en contaminants peuvent être utilisées pour en évaluer leur absorption par les organismes 

vivants et l’augmentation de la concentration d’un polluant depuis l’environnement vers l’organisme 

(bioaccumulation) où certains tissus vont avoir un rôle prépondérant, en séquestrant de façon 

préférentielle le polluant. Les métaux lourds s’accumulent dans les organismes et tout au long de la 

chaîne alimentaire à des concentrations causant de profonds bouleversements dans la diversité et la 

structure des communautés biologiques (Boening, 1999). C’est pourquoi, l’évaluation des quantités 

de métaux lourds présents dans les écosystèmes et dans les organismes est une préoccupation majeure 

des chercheurs en écotoxicologie (Huang et al., 2007). Toutefois, l’étude de la bioaccumulation des 

métaux lourds au niveau des organismes exposés constitue un moyen important pour l’évaluation de 

la pollution métallique (Lagadic et al., 1997). L’accumulation des métaux chez les organismes est 

souvent un meilleur indicateur de la toxicité de ces composés par rapport à la détermination de leur 

concentration dans le milieu même, car les variations de leur biodisponibilité sont obligatoirement 

prises en compte (Connell et al., 1999 ; Borgmann, 2000).  

 



Avec l’essor industriel, agricole et urbain des pays développés, les polluants issus des activités 

anthropiques exercent une pression croissante sur l’environnement, et notamment sur les écosystèmes 

marins (Smolders et al., 2003 ; Rao et al., 2007 ; D’adamo et al., 2008). Les  contaminants rejetés 

dans l’environnement finissent par se retrouver plus ou moins rapidement dans les milieux 

aquatiques, en particulier estuariens et côtiers, où ils peuvent avoir des effets à court et à long terme 

(Burton, 1992). Ils altèrent les communautés et affectent les organismes qui les composent (Boening, 

1999; Viaroli et al., 2005; Warwick, 2005).  

 

Les écosystèmes aquatiques représentent d’importants réservoirs de polluants qui se répartissent 

au niveau des différents compartiments (eau, substrat et organismes) (Aarab, 2004). Les substances 

toxiques peuvent exercer leurs effets négatifs même à de très faibles concentrations et présenter 

souvent une grande variabilité à se concentrer. Ceci complique l’évaluation des quantités rejetées et 

de leurs impacts sur les écosystèmes. Pour ces raisons, un grand nombre d’intervenants du milieu 

marin (scientifiques, gestionnaires, agences gouvernementales) s’intéressent au développement de 

différents moyens permettant de mesurer les effets de la pollution urbaine, industrielle et agricole sur 

les écosystèmes marins (Burger, 2006).  

 

L'écotoxicologie s'est développée au début des années 60 quand se sont manifestés les effets de la 

contamination de l'environnement par des produits polluants d'origine industrielle ou agricole. Cette 

discipline évalue les effets des perturbations physiques et chimiques sur les êtres vivants, les voies de 

transfert des contaminants, et leur action sur l’environnement (Truhaut, 1977), ainsi que les effets 

néfastes que peuvent avoir les polluants sur la santé humaine (Arapis, 2005). La prise de conscience 

actuelle suite aux problèmes liés à la croissance industrielle et à la pollution provoquée par le 

développement économique a engendré une demande sociale en faveur de la préservation et de la 

restauration des écosystèmes. Le recours à des méthodes basées sur des observations qualitatives 

et/ou quantitatives des organismes vivants dans les milieux naturels est rapidement apparu comme un 

moyen potentiel de pallier les insuffisances des méthodes d’analyses chimiques. Ainsi, dés le début 

du 20
ème

  siècle, les organismes aquatiques ont été utilisés  comme  indicateur de la qualité de l’eau 

(Lagadic et al., 1998). D’où le nom de bioindicateur défini comme espèces ou groupes d’espèces qui, 

par leur présence et/ou leur abondance, nous donne des informations de nature qualitative sur l’état 

d’un environnement ou d’une partie de celui-ci (Kaiser, 2001; Markert et al., 2003). Ils sont des 

moyens de plus en plus répandus et privilégiés par de nombreuses organisations internationales et 

sont utilisés, entre autres, par des agences gouvernementales afin d’établir des paramètres légaux 

pour certaines variables environnementales et d’assurer un suivi de la qualité de l’environnement 

(Sammarco et al., 2007). En effet, la détection de certains polluants par les organismes 



bioaccumulateurs facilite leur mise en évidence et  leur quantification par des méthodes chimiques 

et/ou physiques (Amiard et al., 1989). De  plus, les espèces bioaccumulatrices retenues comme 

bioindicateurs sont en général des espèces sessiles, abondantes, relativement résistantes aux toxiques 

et d’une durée de vie suffisante ce qui leur confère une capacité d’intégration des variations de la 

qualité du milieu (Amiard et al., 1989). 

 

En raison de leur importance écologique, de leur mode de vie sédentaire, de leur répartition, de 

leur longévité, de leur abondance et de leur facilité à être collectés, les Mollusques, et plus 

particulièrement les Bivalves, sont les indicateurs les plus fréquemment utilisés dans les programmes 

d’évaluation de la qualité de l’environnement marin (Huang et al., 2006 ; Espinosa et al., 2007) et 

sont d’une grande utilité dans les programmes de biosurveillance des métaux lourds (Zhao et al., 

2005 ; Huang et al., 2007). Ces caractéristiques les rendent sensibles aux perturbations extérieures 

affectant le milieu dans lequel ils vivent (Fränzel, 2003). En tant que filtreurs, les bivalves 

accumulent les métaux lourds présents dans le milieu marin à partir de trois principales formes 

différentes : la forme dissoute contenue dans l’eau filtrée, la forme organique contenue dans la 

nourriture ingérée et la forme inorganique particulaire en suspension dans la colonne d’eau (Huang et 

al., 2007). Ils sont bien indiqués pour surveiller la concentration des métaux traces dans de 

nombreuses régions du monde (Neuberger-Cywia et al., 2003).  

 

La surveillance de la qualité des écosystèmes repose en grande partie sur l’évaluation de l’impact 

toxicologique des polluants grâce à des méthodes simples et fiables, spécifiquement adaptées à 

l’étude des effets des xénobiotiques sur les organismes vivants et sur leur environnement (Bouraoui 

et al., 2009). Dans ce contexte, au début des années 80, la notion de biomarqueur est apparue ; c’est 

un paramètre biologique observable à un niveau inférieur à celui de l’organisme entier et qui permet 

d’obtenir des informations quant au degré d’exposition présent ou passé et à l’effet d’un contaminant 

sur un organisme (Stagg,  1998 ; Key et al., 2006). Il peut s’agir de paramètres génétiques, 

enzymatiques, physiologiques, morphologiques, moléculaires, cellulaires, biochimiques (Kaiser, 

2001; Markert et al., 2003). Les biomarqueurs ont été largement utilisés dans le cadre des 

programmes de surveillance de la qualité de l’environnement (McCarthy & Shugart, 1990 ; Peakall, 

1992) ; leur utilisation permettrait vraisemblablement une évaluation réaliste et fiable des effets des 

polluants sur les écosystèmes (Lagadic et al., 1997).  Le choix d’un biomarqueur est surtout 

déterminé par sa pertinence  et par son efficacité à apporter une réponse claire et mesurable. Les 

différents travaux scientifiques réalisés ont permis de classer les biomarqueurs en trois catégories 

selon les événements toxicologiques : les biomarqueurs d’exposition, d’effets et de 

sensibilité/susceptibilité (Lagadic et al., 1997 ; Van der Oost et al., 2003).  



La côte algérienne s’étend sur 1280 km. La zone littorale représente 1,9 % de la superficie globale 

du pays, qui compte à elle seule près de 40 % de la population totale (Grimes et al.,  2004). La quasi-

totalité des activités socio-économiques sont concentrées le long des côtes. Elle est liée à grandes 

agglomérations urbaines (Alger, Oran, Annaba) et aux grands pôles industriels (Oran, Arzew, Alger, 

Skikda, Annaba). Les franges côtières sont généralement fortement urbanisées et industrialisées, et 

par conséquent, soumises à des rejets en métaux lourds d’origine anthropique parfois importants 

(Guillemet, 1988). La pollution de ces zones côtières par des substances chimiques diverses peut 

avoir des conséquences graves sur la qualité des eaux marines et l’équilibre écologique (Ounissi et 

al., 1998 ; Gouiez et al., 2006 ; Ounissi, 2007). Le golfe d’Annaba est la plus importante zone 

touristique et économique côtière située à l'Est de l'Algérie. La situation de cette région s'est 

détériorée en raison de la croissance démographique et de l’installation de grandes activités 

industrielles liées à une importante activité socio-économique (urbanisme, agriculture, pêche, 

industrie, tourisme). Ces activités ont engendré une multitude de substances synthétiques et 

étrangères aux mécanismes biologiques susceptibles de porter préjudice à l’écosystème marin et au 

cadre de vie des habitants de la région. C’est ainsi que plusieurs travaux ont montré la richesse des 

rejets en certains métaux traces toxiques particulièrement le cadmium (Semadi & Deruelle, 1993 ; 

Abdennour et al., 2004 ; Beldi et al., 2006).  

 

Donax trunculus L. est un Mollusque Bivalve comestible et très abondant dans le golfe d’Annaba, 

il a été utilisé pendant de nombreuses années comme espèce bioindicatrice de la pollution (Beldi et 

al., 2006 ; Sifi et al., 2007 ; 2013 ; Amira et al., 2011 ; Soltani et al., 2012 ; Belabed & Soltani, 

2013). La croissance et la dynamique de la population (Beldi, 2007) ainsi que le cycle reproducteur 

(Hamdani & Soltani-Mazouni, 2011) ont été précisés dans cette région. Il est également largement 

utilisé comme espèce sentinelle pour estimer la qualité des écosystèmes côtiers dans d’autres pays 

(Roméo & Gnassia-Barelli, 1988; Fishelson et al., 1999; Moukrim et al., 2004; Neuberger-Cywiak et 

al., 2007; Tlili et al., 2010). En Algérie, la distribution de D. trunculus a été décrite par Vaissière & 

Fredj (1963) lors d’une série de dragage effectué le long des côtes, et la biologie, l’écologie et la 

reproduction de cette espèce ont été étudiées au niveau des côtes algéroises (Mouëza, 1971 ; Mouëza 

& Frenkiel-Renaut, 1973). D. trunculus peut survivre dans des eaux polluées quand d’autres bivalves 

ne s’y trouvent plus (Fishelson et al., 1999).  

 

Le cadmium, est un polluant placé sur la liste noire de la plus part des conventions internationales 

de pollution selon sa cytotoxicité, génotoxicité, son potentiel de bioaccumulation et sa persistance 

(Taylor, 1983), élément métallique non-biodégradable et cumulatif pouvant altérer divers niveaux 

trophiques en milieu aquatique (Sorensen, 1991). Le Cd est l’un des métaux les plus toxiques (Luna 



et al., 2010). Cependant, il est hautement réactif engendrant la formation des espèces réactives de 

l’oxygène (ROS) conduisant au développement d’un stress oxydatif (Siedlecka & Krupa, 2002). En 

effet, le Cd est connu pour affecter directement le système de défense cellulaire (Ercal et al., 2001). 

Des études sur l’accumulation du cadmium chez les bivalves marins ont montré la relation qui existe 

entre l’accumulation du cadmium dans l’organisme et sa concentration dans le milieu (Erk et al., 

2005). Ceci est dû à la prise de métal qui, chez la plupart des Mollusques, est plus rapide que leur 

élimination d’où une accumulation qui s’effectue souvent proportionnellement à la concentration 

extérieure (Langston et al., 1995). 

 

      Les Mollusques Bivalves peuvent survivre dans des milieux fortement contaminés par les métaux 

lourds (Jeantet et al., 1985 ; Phillips, 1990). Cette adaptation génétique ou physiologique implique le 

développement de mécanismes de détoxication. De ce fait, différents biomarqueurs ont été 

développés tels que l’AChE (biomarqueurs de neurotoxicité) et les enzymes de détoxication 

(cytochrome P450, la glutathion S-transferase (GST), superoxyde dismutase (SOD), la catalase 

(CAT), la glutathion peroxydase (GPx),  Métallothioneines (Mts)…). Ces enzymes augmentent 

l’hydrosolubilité des molécules qu’ils prennent en charge afin de faciliter leur transformation et leur 

élimination. Les réactions de biotransformation sont assurées par trois types d’enzymes : 1/les 

enzymes de la phase I sont dites enzymes de fonctionnalisation. Cette phase fait intervenir 

essentiellement les monooxygénases à cytochrome P450 (CYP) ; 2/ les enzymes de la phase II sont 

dites de conjugaison. Il s’agit d’un ajout d’un radical hydrophile sur le composé brut ou sur le 

métabolite résultant de la réaction I  (Goksoyr & Förlin, 1992). Parmi ces enzymes la glutathion S-

transférase ; et 3/ la réaction III implique  des enzymes d’excrétion qui sont souvent des 

glycoprotéines membranaires capables d’expulser hors de la cellule un xénobiotique modifié par les 

enzymes de la phase I et/ou de la phase II (Parant, 1998 ; Aït-Aïssa, 2003). 

 

    La complexité du métabolisme des polluants chimiques et des mécanismes de détoxication chez 

les organismes marins incite à mettre en place un programme de recherche afin d’évaluer l’état de 

santé de la baie d’Annaba et diminuer les incertitudes dans le processus de gestion du risque. La 

présente étude est en continuité avec les travaux antérieurs réalisés dans ce cadre (Aoudene, 2003 ; 

Chouahda, 2006; Tayaa, 2007 ; Hamdani, 2007 ; 2013 ; Beldi, 2007 ; Amira, 2008 ; Sifi, 2009). Dans 

un premier temps, nous avons déterminé en conditions contrôlées au laboratoire la toxicité aigüe du 

Cd à l’égard de D. trunculus après 24, 48, 72 et 96 h d’exposition en estimant les concentrations 

létales 50 (CL50) et 90 (CL90) en période de reproduction (sexe non séparé). Dans un deuxième 

temps, nous avons évalué l’impact du Cd sur l’activité de trois biomarqueurs du stress 

environnemental : l’acétylcholinestérase (AChE), la catalase (CAT) et la glutathion S-transférase 



(GST) chez les individus de D. trunculus traités à la CL50-96 h durant une période d’exposition de 96 

h suivie d’une période de restauration pendant 96 h (transfert des individus traités dans une eau non 

contaminée). Enfin, dans une dernière partie, nous nous proposons, d’analyser la bioaccumulation du 

Cd dans le corps de D. trunculus  en utilisant deux concentrations CL25-96 h et CL50-96 h. Celle-ci a 

été étudiée au cours d’une période d’exposition  de 48 et 96 h et d’une période de restauration de 96 

h. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

MATERIEL & METHODES 



2. MATERIEL  ET METHODES  
 

2.1. Présentation de Donax trunculus 

 

2.1.1. Caractéristiques et anatomie  

Donax trunculus (Linnaeus, 1758) appartient à la famille des Donacidae ; c’est un Mollusque 

Bivalve marin à symétrie bilatérale qui est connu sous l’appellation commerciale <<olive de mer>> 

et est plus généralement désigné par le terme <<telline>>. Selon les régions, il est aussi appelé « 

haricot de mer ». Comestible (Veloso et al., 1953; Penchaszadeh & Olivier, 1975), il constitue une 

ressource commerciale importante  dans beaucoup de pays (McLachlan, 1996). 

 

 

  
 

Figure 1. Phénotype (A) de Donax trunculus (http://www.filosofia.tk) et Morphologie de la coquille 

(B) (http://www.marevita.org). 

 

 

La telline présente un corps mou protégé par une coquille, composée de deux valves , calcifiées, 

solides, peu renflées, allongées, triangulaires et inéquilatérales, fermées par contraction des muscles 

adducteurs qui s’insèrent chacun sur la face interne des deux valves où leur empreinte est 

généralement visible (Bougis, 1976; Grimes, 1994), avec la partie postérieure des valves plus courte 

que l’antérieure (Poutier, 1978).  

 

La coloration externe des valves varie du blanc-jaunâtre au brunâtre et uniforme extérieurement, 

ou variablement ornée de bandes concentriques et (ou) de rayons plus ou moins violacées. Quant à la 

coloration interne, elle peut être entièrement blanche ou être plus ou moins maculée de violet ou de 

brunâtre .La taille maximale des individus peut atteindre 5 cm (Fischer et al., 1987). 

   

 

 

 

A B 



Donax trunculus est une espèce caractérisée par un corps acéphale mou, non segmenté, comprimé 

latéralement, il est enveloppé par un manteau constitué d’épithélium associé à des fibres musculaires, 

les deux lobes du manteau délimitent la cavité palléale où s’épanouissent les branchies et qui 

sécrètent et supportent chacune des deux valves. Ces  lobes  palléaux, fusionnés dorsalement entre 

eux et avec la masse viscérale délimitant ventralement une vaste cavité palléale interne en 

communication avec le milieu extérieur; ils sont étroitement attachés aux valves le long d'une ligne 

palléale. Les bords externes du manteau sont parfois plus ou moins soudés, formant vers l'arrière 

deux siphons  permettant l'entrée de l'eau dans la cavité palléale (siphon inhalant) ou son rejet vers 

l'extérieur (siphon exhalant). Le pied, organe très développé, musculeux ventral mobile et turgescent, 

enfoncé comme coin, constitue un solide point d’ancrage pour l’animal  (Mouëza, 1971), permet la 

locomotion  et le fouissage (Fischer et al., 1987). Les branchies sont de type eulamellibranche, 

tapissées de cils vibratiles, créent une circulation de l’eau depuis le milieu extérieur vers la cavité 

palléale, qui entraîne les éléments nutritifs et l’oxygène. La  charnière est munie de deux petites dents 

cardinales et des dents latérales à chaque valve. Les gonades sont situées au dessus du pied et ne sont 

visibles qu’après sacrifice de l’animal (Lucas, 1965).  

 

 

 

 
 

Figure 2. Anatomie générale d’un Mollusque Bivalve. 

 

 



Plusieurs classifications des Mollusques Bivalves existent, selon que les auteurs tiennent compte 

de la forme de la coquille, de celle de la charnière ou de la structure des branchies.  

La position systématique de D. trunculus selon la dernière classification d’après la source 

d’inventaire national du patrimoine naturel de France (MNHN, 2006) est la suivante : 

 

 

Embranchement          Mollusca 

Classe                          Bivalvia 

Sous-classe                  Eulamellibranchia  

Ordre                          Veneroida 

Super- ordre                Heterodonta 

Super- famille             Tellinoidea 

Famille                        Donacidae 

Genre                          Donax 

Espèce                        trunculus (Linnaeus, 1758) 

 

 

2.2. Ecologie, comportement et distribution de D. trunculus 

La croissance de la telline n’est pas continue ni homogène ; ceci dépend de l’activité métabolique 

et de la saison de recrutement en plus des conditions climatiques. Elle est rapide au printemps et en 

été et lente voire arrêtée vers la fin de l’automne et de l’hiver (Marobin et al., 2007). D’après Ramon 

et al. (1995) la croissance des jeunes individus s’effectue à vitesse différente selon la période de 

recrutement. Cette complication s’ajoute au fait que la vitesse de croissance des individus semble 

varier aussi avec l’aire géographique ; en Algérie, les populations atteignent la longueur de 23 mm à 

la fin de leur première année et 32 mm à la fin de deuxième année (Mouëza, 1972). Des études 

menées sur la côte atlantique de l’Espagne révèlent les mêmes tendances (Costa et al., 1987 ; La 

Valle, 2005). Bodoy (1982) observe une longueur de 9 mm à 1 an, de 25,6 mm à 2 ans et de 32 mm à 

3 ans.  La définition de l’âge des Mollusques par la méthode de comptage des stries ne semble pas si 

aisée avec cette espèce (Ramon et al., 1995), d’autant plus que l’apparition des stries est fonction de 

la saison et de l’activité métabolique de l’individu. Les stries au niveau de la coquille apparaissent 

principalement avec un ralentissement voire un arrêt de la croissance notamment au cours de la 

saison hivernale mais en méditerranée, les tellines auraient une strie en plus de celles de la côte 

atlantique qui correspondrait à la saison estivale avec une forte élévation de la température de l’eau 

(Ramon et al., 1995). 

 



Les communautés atlantiques et méditerranéennes diffèrent également par leur longévité et leur 

longueur maximale. La durée de vie augmenterait avec la latitude ; les individus atteindraient 40 mm 

en Atlantique pour une longévité maximale de 5 ans, alors qu’en Méditerranée, elle serait d’environ 

34 mm pour une longévité de 3 ans (Ben Kheder Dhaoui, 2001). Amouroux (1974) et Ben Kheder 

Dhaoui (2001) observent le long des côtes du Roussillon, que les populations de D. trunculus sont 

rencontrées dans les hauts niveaux très instables, avec une densité de 40 individus/m
2
 dans les fonds 

de 1 m avec une densité plus faible de l’ordre de 20 individus/m
2
 à une profondeur de 2,50 m. En 

Algérie,  les densités sont de l’ordre de 150 à 550 individus/m
2
 (Mouëza, 1972 ; Beldi, 2007).  Par 

contre, en Italie les densités révélées sont moindre, la densité moyenne étant de 11,9 individus/m
2
 (La 

Valle, 2005). Ces valeurs coïncident avec celles obtenues en mer adriatique, des abondances 

comprises entre 0,97 et 15,39 individus/m
2
 (Mariani et al., 1998).  

 

Les Bivalves du genre Donax sont d’importants constituants de la macrofaune superficielle des 

plages de sable fin (Ansell, 1983). La telline vit en zone côtière, enfouie dans les sédiments. Elle est 

ancrée dans le sédiment à l’aide de son pied turgescent, ses siphons affleurant à la surface du sable 

(figure 3), elle préfère un range granulométrique plutôt ample mais compris entre 125 et 250 μm. 

Cette espèce habite les environnements fortement énergiques sur les plages sablonneuses où elle est 

exposée aux rythmes de marée, à l'action intense de vague et à l'instabilité de sédiment (Brown & 

McLachlan, 1990). Dans ces environnements, les  populations de D. trunculus sont capables 

d'atteindre des très fortes densités (Gaspar et al., 1999 ; Wilson, 1999). En effet, cette espèce 

fouisseuse, présente une grande capacité de résistance aux variations des facteurs physico-chimiques 

du milieu dans la mesure où ces variations ne sont pas trop brutales (Marobin et al., 2007). Dans le 

golfe d’Annaba, la présence abondante de D. trunculus est signalée sur un sédiment de sable fin 

terrigène entre 5 et 7 m, et sur un fond vaseux de 20 m (Degiovanni & Mouëza, 1972). Beldi (2007) 

observe que D. trunculus colonise les plages d’Annaba à sable fin et moyen dans les sites de Sidi 

Salem et El-Battah.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

Figure 3. Localisation de D. trunculus dans son biotope (La Valle, 2005). 

 

 

D. trunculus (Linnaeus, 1758) est une espèce atlantico-méditerranéenne (Ansell & Lagardère, 

1980) qui domine la macrofaune des plages de sables fins. Sa distribution géographique s’étend des 

côtes atlantiques françaises (Guillou & Le Moal, 1980) aux côtes sénégalaises (Fischer et al., 1987), 

et est largement répandue en Méditerranée (Bayed, 1991). Elle est typiquement intertidale en 

atlantique et limitée à l’infralittoral superficiel en méditerranée (Amouroux, 1974 ; Salas, 1987). La 

distribution bathymétrique de D. trunculus semble changer avec l’air géographique ; en 

Méditerranée, en mer Adriatique, les tellines se trouvent surtout entre 0 et 2 m de profondeur 

(Mariani et al., 1998 ; Manca Zeichen et al., 2002 ; La Valle, 2005). En Espagne, l’espèce est 

distribuée jusqu’à 8 m de profondeur mais il est préférentiellement distribuée entre 0 –2 m (Salas, 

1987 ; La Valle, 2005 ; Ramon et al., 1995). En Israël, l’espèce ne se trouve pas en dessous de 1,60 

m de profondeur (Neuberger-Cywiak et al, 1990). La répartition des tellines se fait selon un gradient 

croissant de taille lorsqu’en va vers les niveaux les plus bas. Des études en Atlantique (Ansell & 

Lagardère, 1980 ; Thebaud et al., 2005), et en Méditerranée sur la côte adriatique de l’Italie  (Manca 

Zeichen, 2002 ; La Valle, 2005), ont montré que les larves de D. trunculus sont poussées par 

l’hydrodynamisme vers les zones moins profondes. En grandissant, elles acquièrent une capacité de 

déplacement qui leur permet de migrer vers les parties plus profondes en diminuant ainsi leur densité. 

Les individus juvéniles de 2 à 5 mm s’installent dans des profondeurs plus importantes allant jusqu’à 

5 m. Ces derniers se distribuent progressivement au cours de leur croissance une profondeur de 1 m 

où ils vivraient à l’état adulte.    

 
 

 

 

 



 
 

Figure 4. Distribution géographique de Donax trunculus (La Valle, 2005). 
 

 

2.3. Biologie 
 

2.3.1. Nutrition 

Les tellines sont des organismes ayant une éthologie alimentaire de type suspensivore, se 

nourrissant de phytoplancton (Mouëza & Chessel, 1976), la structure des siphons (Mouëza & 

Frenkiel, 1973) a montré que D. trunculus filtre ainsi les  particules de matière organique en 

suspension les plus fines. Ce taxon colonise les zones de déferlement des vagues (Degiovanni & 

Mouëza, 1972), là où l’hydrodynamisme favorise la présence des particules en suspension empêchant 

la sédimentation rapide de la matière organique. Les particules nutritives sont acheminées vers la 

bouche tandis que les particules non sélectionnées sont  éliminées sous forme de pseudo-fécès par le 

siphon exhalant. Dans le golfe d’Annaba les charges en matières en suspension sont importantes de 

l’ordre de 15 mg /L à 35 mg/L (Beldi, 2007) riche en phytoplancton (Frehi et al., 2004). Les 

individus de D. trunculus sont généralement les consommateurs fondamentaux dans les 

communautés inférieures molles, alors qu'ils sont à leur tour le sujet à la prédation par une grande 

variété d'invertébrés, poissons, oiseaux et mammifères (Luzzatto & Penchaszadeh, 2001 ; Peterson et 

al., 2000 ; Salas et al., 2001).  

 

2.3.2. Reproduction et développement 

D. trunculus est une espèce gonochorique (Fisher et al., 1987). Les sexes peuvent se distinguer 

selon la couleur de la gonade durant la période d’activité sexuelle: violette chez les femelles à produit 

sexuel bleu granuleux, jaunâtre ou blanche chez les mâles à produit sexuel blanc et visqueux (Gaspar 

et al., 1999). Il devient reproducteur à une taille de 15 à 16 mm (Rarnon, 1993). La fécondation est 

externe, les gamètes sont expulsés dans le milieu extérieur à travers le siphon exhalant. Les œufs 

donnent naissance à des larves véligères (organismes planctoniques de quelques dixièmes de 



millimètres), munies d’une couronne de cils vibratiles (le velum) et d’une coquille embryonnaire. La 

larve dérive pendant quelques semaines au gré des courants. Lorsqu’elle est entraînée vers des fonds 

propices à son développement, elle se fixe sur le substrat et entame sa métamorphose jusqu’au stade 

juvénile. Seule une petite fraction des larves produites trouvera un substrat pour s’installer (Carriker, 

1961 ; Kennedy, 1996). Selon l’espèce, le type de fond propice à la fixation est soit du sédiment 

meuble (sables vaseux à grossiers) soit un substrat dur (rochers, coquilles de bivalves). Une fois fixé, 

l’animal ne quitte plus son site de fixation, le velum se résorbe, la plupart des tissus et des organes se 

réorganisent donnant l’adulte avec un cœur, des reins, des branchies, des gonades… 

 

Le cycle de reproduction est déclenché par des variations brutales de la température et/ou de la 

salinité ; il peut aussi être déclenchée par d’autre facteur tels que le bloom phytoplanctonique ou la 

présence dans le l’eau de gamètes d’individus de la même espèce (Goulletquer, 1997). La période 

d’activité sexuelle présente une période de repos durant l’automne et l’hiver et une période d’activité 

qui débute au printemps et qui se termine en été (Mouëza, 1971; Aouadene, 2003 ; Amira, 2008 ; 

Hamdani & Soltani-Mazouni, 2011 ; Hamdani, 2013). D’après Neuberger-Cywiak et al. (1990) D. 

trunculus se reproduisent à la fin de l'été, et pendant les mois à partir de septembre à novembre, le 

pourcentage des  individus juvéniles dans la population augmente considérablement. La période de 

reproduction de D. trunculus présente des variations au sein de son aire de répartition ; en 

méditerranée, le recrutement est bimodale (Ansell & Bodoy, 1979 ; Mouëza et al., 1973 ; Ansell, 

1983 ; La Valle, 2005 ; Ramon et al., 1995 ; Beldi, 2007 ) alors qu’en Atlantique, il n’a lieu qu’une 

seul fois dans l’année.   

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 5. Cycle biologique d’un Mollusque Bivalve (http: //www.asnailsodyssey.com). 



2.4. Technique d’échantillonnage de D. trunculus et élevage 

Les pêcheurs pratiquent une pêche artisanale à pied à l’aide d’un râteau à main "cope".Ce dernier 

est utilisé dans la zone infra-littorale et intertidale où la profondeur ne dépasse jamais 5 m. Ce râteau 

se compose de 4 parties essentielles :  

1. Un large manche en bois dont la longueur varie en fonction de la taille de l’utilisateur (variable de 

1 à 1,5 m). 

2. Une poche réceptrice en arrière du râteau sous forme de sac en grillage de maille de 18 mm et de 

longueur supérieur à 2 m. 

3. Une tôle dentée soudée à l’armature métallique qui racle le fond et sur laquelle est attachée la 

nappe de filet.  

4. Un câble d’acier fixé à la tôle par une chaîne et se terminant à son extrémité antérieure par une 

sangle de traction. 

 

L’opération est conduite par une seule personne qui pénètre dans l’eau à environ 1,20 m de 

profondeur. Le pêcheur s’avance dans l’eau jusqu’à une profondeur où il est possible de manier le 

râteau par le bout, en s’aidant de ses pieds, il exerce une pression sur la face supérieure de l’armature 

de la tôle pour l’enfoncer dans le sable. Après avoir passé la sangle autour de sa ceinture, le pêcheur 

incline le large manche à un point jugé adéquat à sa force de traction. Il tend la main, empoigne le 

manche par son extrémité, le tire en le gardant incliné, et tout en marchant à reculons, il fait des 

zigzags. La sangle de traction permet ainsi le renforcement de la puissance de traction manuelle. Les 

coquillages sont ensuite récupérés dans la poche réceptrice. 

 
 
 

 
 
 
 

 

Figure 6. Engin de pêche artisanal "le cope" (A), méthode de collecte de D. trunculus (B). 

 

 

L’échantillonnage a été effectué aléatoirement. Une fois récolté, l’haricot de mer est ramené 

vivant au laboratoire dans des bacs en plastique contenant de l’eau de mer le jour même, ils ont été 

acclimatés environ 24 h aux conditions de laboratoire. Les expériences ont été réalisées pendant la 

 

 



période de reproduction de D. trunculus au mois de Mars.   Le sable, l'eau de mer et les organismes 

utilisés proviennent du site El-Battah. Au laboratoire, les individus de D. trunculus (longueur 

moyenne : 27,48 ± 2,28 mm, poids moyens : 2,6536 ± 0,6743 mg) sont élevés dans des aquariums de 

capacité de 50 à 80 L. La température, la salinité, le pH et l’oxygène dissout de l’eau d’élevage ont 

été mesurés à chaque prélèvement à l’aide d’un Oxymètre-multiparamètre (Multi 340 i). Le fond des 

aquariums a été rempli de 15 cm de sable, 25 L d'eau de mer (température : 17,68 ± 0,14 °C, salinité : 

34,0 ± 2,25 g /L, pH : 8,04 ± 0,34, oxygène dissous : 3,05 ± 0,06 mg/L) et 100 individus par 

aquarium, et ils sont munis de pompe à air (Nirox X5). 

 

Figure 7. Élevage de D. trunculus au laboratoire. 

 

 

 

2.5. Présentation du site de prélèvement 

Le golfe d’Annaba est situé à l’extrême Est de l’Algérie, il est limité par les deux caps ; Rosa à 

l’Est (8°15’ E, 36°58’ N) et Garde à l’Ouest (7°16’ E, 36°68’ N), distant d’environ 40 Km l’un de 

l’autre  avec une profondeur maximale qui ne dépasse pas 65 m.  Le golfe reçoit les eaux douces par 

le biais de deux oueds : le Mafrag à l’Est et la Seybouse au Sud-Est, dont le débit est très irrégulier 

suivant les saisons. Ces oueds apportent des matières minérales et organiques de différentes origines 

terrigène, agricole, domestique et industrielle (Khelifi-Touhami et al., 2006 ; Ounissi, 2007). De plus, 

la zone reçoit d’autres rejets des effluents urbains (Khammar, 2007) et industriels de plusieurs usines 

installées sur la côte, en particulier les produits phytosanitaires de FERTIAL prés de la rive au Sud 

du golfe (Saker, 2007). Le site d’El-Battah (36° 50’ N et 8° 50’ E)  a été choisi au niveau de la baie 

d’Annaba pour le prélèvement des échantillons en raison d’une forte abondance du matériel 

biologique utilisé et de son éloignement des sources de pollution. Ce site est soumis à un régime 

hydrodynamique important qui contribuerait à la dilution des polluants.  

 



2.6. Présentation du cadmium et traitement  

2.6.1. Présentation du cadmium  

Le cadmium fut découvert en 1817,  est un élément relativement rare, il se répartit de façon 

uniforme dans la croûte terrestre, il a une grande résistance à l’oxydation et une bonne conductibilité 

électrique (Juste et al., 1995). Il a été classifié dans la catégorie des éléments très toxique et 

relativement accessible au même titre que l'argent, le zinc, le mercure et le plomb (Wood, 1976). Le 

cadmium est de symbole Cd (Masse molaire atomique = 112,4 g/mol) (Adriano, 1986) et de numéro 

atomique 48 ; c’est un élément métallique malléable, inodore et d’aspect blanc bleuâtre, non essentiel 

à l’organisme (Mensi et al., 2008), naturellement présent dans l’environnement sous forme de trace 

(Fassett, 1974 ; Rosenthal & Sperling, 1974), est un polluant ubiquitaire classé 7
ème

 parmi les 20 

principaux toxiques, en raison de son influence négative sur les systèmes enzymatiques cellulaires 

(Sanita di Toppi & Gabbrielli, 1999), ayant des propriétés physiques proches de celles du Zn et du 

calcium lui permettent de traverser les barrières biologiques et de s’accumuler dans les tissus (Sarkar, 

2002). Le cadmium  est principalement utilisé pour la métallisation des surfaces, dans la fabrication 

des accumulateurs électriques, des pigments, des stabilisants pour les matières plastiques et des 

alliages (Hamza-Chaffai, 1993). 

 

En milieu marin, la chimie du cadmium est dominée par la complexation par les chlorures. Ainsi, 

Byrne et al. (1988) ont déterminé que 97 % du cadmium total était sous forme de complexe 

cadmium-chlorure (CdCl
+
 et CdCl2 en prédominance). Pour leur part, Millero & Hawke (1992) ont 

mesuré une plus grande proportion (8,7 %) du cadmium total qui était sous forme libre en milieu 

marin. 

 

2.6.2. Traitement 

Le Cd a été utilisé sous forme de CdCl2 (chlorure de cadmium : BIOCHEM Chemopharma, Hemi 

pentahydrate, USA) à différentes concentrations appliquées sur D. trunculus : 5 - 7,6 et  10 mg/L.  

-La première série d’expérience, vise à examiner la toxicité aigüe du cadmium vis-à-vis de D. 

trunculus.  

-La deuxième série a pour objectif d’évaluer l’effet du Cd sur les activités enzymatiques de trois 

biomarqueurs l’AChE, GST et CAT à 0, 24, 48, 72 et 96 h d’exposition et à 0, 48, 96 h de 

restauration. La dose utilisée est de 2,59 mg/L correspondant à la CL50 (96 h) obtenue dans la 

première partie à l’égard de D. trunculus.     

-La troisième série d’expérience quant à elle, a pour but d’étudier la bioconcentration du cadmium 

chez D. trunculus au cours d’une exposition aigue (96 h). Le cadmium a été additionné dans l’eau 

d’élevage à deux concentrations 2,59 mg/L et 1,32 mg/L   correspondant respectivement aux CL50-96 



Nombre de bivalves morts après traitement 

Mortalité observée  = 

Nombre total de bivalves traités 

 

Mortalité observée chez les traités - mortalité observée chez les témoins 

Mortalité corrigée = 

 

100 - mortalité observée chez  les témoins 

h et CL25-96 h déterminées précédemment. L’étude menée comporte deux périodes successives, une 

période d’exposition (48 et 96 h)  suivie d’une période de restauration (transfert dans l’eau non 

contaminée) pendant 96 heures. La fin de l’exposition (96 h) au cadmium est considérée comme 0 

jour pour la période de restauration.  Pour chaque expérience les individus non traités ont été utilisés 

comme témoins.  

 

2.7. Tests de toxicité 

Le but de ces essais est de préciser les concentrations létales 50 et 90 (CL50 et CL90) du Cd à 

l’égard de D. trunculus. Les essais sont conduits avec 3 répétitions comportant chacune 100 

individus.   

 

Mortalité observée 

Le pourcentage de mortalité observée chez les bivalves traités par le cadmium à différentes 

concentrations ainsi que les témoins est déterminé selon la formule suivante: 

 

 

 

   

 

 

 

 

 

 

Mortalité corrigée 

Le pourcentage de mortalité observée est corrigé par la formule d'Abbott (1925) qui permet 

d'éliminer la mortalité naturelle. 

 

 

 

  

 

 

 

 
 

Transformation angulaire 

Les pourcentages de mortalité corrigée subissent une transformation angulaire selon Bliss (1938), 

cité par Ficher & Yates (1957). Les données normalisées font l'objet d'une analyse de la variance à un 

critère de classification; suivie par le classement des concentrations par le test de Tuckey. 

 

 

  X 100 

  X 100 



Analyse des probits 

Les pourcentages de mortalité corrigée subissent une transformation en probits  (Ficher & Yates, 

1957). Le logarithme décimal des concentrations en fonction du probit nous permet de déterminer la 

droite de régression à partir de laquelle les CL50 et CL90 sont estimées (Finney, 1975). 

 

Intervalle de confiance 

 
La méthode de Swaroop et al. (1966) précise l'intervalle de confiance (IC) avec une probabilité de 

95 %: 

-Limite supérieure = CL50 x FCL50 

-Limite inférieure = CL50 / FCL50 

Aussi deux paramètres sont nécessaires: 

 

-Le 1
er
 paramètre est le S (Slope), donné par la formule suivante: 

 

S= (CL84 / CL50 + CL50 / CL16) / 2 

 

-Le 2
ème

 paramètre est la FCL50 donnée par la formule suivante: 

  

 

FCL50 = Anti log C 

 

C = log S x 2, 77/√N 

 

S: Slope 

 

N : Nombre total des bivalves testés  

 

2.8. Dissection et prélèvement du tissu  

Les dosages biochimiques ont été effectués sur des individus ayant une taille de classe de 27 ± 1 

mm représentant la taille la plus abondante (Aouadene, 2003). Après dissection, le manteau est 

prélevé et séparé en deux parties, chaque partie étant destinée à un dosage.  Le dosage de 

l’acétylcholinestérase, de la glutathion S-transférase et de la catalase a été déterminé au niveau du 

manteau des bivalves témoins et traités au Cd (CL50-96 h= 2,59 mg/L) à différents temps 

d’exposition (0, 24, 48, 72 et 96 h) et de restauration (0, 48 et 96 heures). Les activités enzymatiques 

de ces trois biomarqueurs (l’AChE, GST et CAT) sont exprimées par rapport aux quantités de 

protéines. 

 
 



 
 

 Figure 8. Prélèvement du manteau. (Gr× 1,92) 

 

2.9. Dosage des biomarqueurs  
 

2.9.1. Dosage de l'acétylcholinestérase 

La méthode de dosage de l'acétylcholinestérase (AChE) la plus courante (Ellman et al., 1961) 

décrite précédemment ( Sifi et al., 2007 ; Amira et al., 2011 ; Zaidi & Soltani, 2010). Elle consiste à 

fournir à l'enzyme un substrat, l'acétylthiocholine (ASCh), dont l'hydrolyse catalysée, libère de la 

thiocholine (SCh) et de l'acide acétique. La thiocholine en présence de DTNB (acide 5,5’-dithio-bis-

2-nitrobenzoique) forme un complexe de couleur jaune dont l’intensité est lue à une longueur d’onde 

de 412 nm.  Les échantillons d’individus témoins et traités (manteau) sont homogénéisés pendant 

quelques secondes dans 1 ml de solution détergente (38,03 mg éthylène glycol tris-beta aminoéthyl 

éther NNN'N' ou EGTA, 1 ml triton X 100%, 5,845 g NaCl (1 N), 80 ml tampon tris 10 mM à pH 7) 

à l'aide d'un homogénéiseur à ultrasons (Sonifer B-30) dans une cuve remplie de glace puis 

centrifugés à 9000 tours/mn pendant 15 mn. Le surnageant est utilisé immédiatement comme source 

d'enzyme pour la mesure de l'activité AChE. 

 

Le dosage de l'AChE est réalisé sur une fraction aliquote de ; 100 µl du surnageant sont 

additionnés à 100 µl de DTNB (39,6 g de DTNB, 15 mg CO3HNa, dans 10 ml de tampon tris 0,1 M, 

pH 7) et 1 ml du tampon tris (0,1 M, pH 7). Après 3 à 5 mn de repos nécessaire pour épuiser la 

réaction spontanée, 100 µl du substrat acétylthiocholine iodide (Sigma R) (118 mg ASCh dans 5 ml 

d'eau distillée) sont ajoutés. La lecture des densités optiques, s'effectue à 412 nm toutes les 4 minutes 

pendant 20 minutes contre un blanc où le surnageant a été remplacé par un volume équivalent de 

solution détergente (100 µl). L’activité spécifique de l'AChE est déterminée par la formule suivante:  

 

 

 

 

 

Manteau 



 

 

 

 

 

 

DO: Densité optique. 

∆ DO : pente de la droite de régression obtenue après hydrolyse du substrat en fonction du temps.  

1,36 x 10
4 

: coefficient d’extinction molaire du DTNB.  

Vt: Volume total dans la cuve : 1,3 ml (0,1 ml du surnageant + 0,1 ml du DTNB + 1 ml de  tampon 

tris (0,1 M, pH 7) + 0,1 ml du substrat ASCh). 

Vs: Volume du surnageant (0,1 ml). 

mg de protéines: Quantité de protéines exprimée en mg. 

 

2.9.2. Dosage de la glutathion S-transférase 

La mesure de l'activité de la glutathion S-transférase (GST) est déterminée selon la méthode de 

Habig et al. (1974). Elle est basée sur la réaction de conjugaison entre la GST et un substrat, le 

CDNB (1-chloro 2,4 dinitrobenzène) en présence d’un cofacteur le glutathion (GSH) est mesurée à 

une longueur d’onde de 340 nm dans un spectrophotomètre visible/UV (GENESYS TM8). Les 

échantillons sont homogénéisés dans 1 ml du tampon phosphate (0,1 M, pH 6) à l'aide d'un broyeur à 

ultrasons dans une cuve remplie de glace. L'homogénat ainsi obtenu est centrifugé à 14000 tours/mn 

pendant 30 mn et le surnageant servira au dosage de l'activité de la GST.  

 

Le dosage de l'activité spécifique de la GST consiste à faire réagir: une fraction aliquote de 0,2 ml 

est ajoutée à 1,2 ml du mélange CDNB (1 mM) - GSH (5 mM); (20,26 mg CDNB, 153,65 mg GSH, 

1 ml tampon phosphate 0,1 M, pH 6). La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes 

conditions avec 0,2 ml d'eau distillée remplaçant le surnageant. La variation de la densité optique due 

à l'apparition du complexe CDNB-GSH est mesurée toutes les 1 min pendant 5 min à 340 nm dans un 

spectrophotomètre UV. L'activité spécifique de la GST est déterminée par la formule suivante: 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

          ∆ DO/mn x Vt 

AChE (µM/min/mg de protéines) =                                           mg de protéines 

1,36 x 10
4
 x Vs 

 

              ∆DO/mn x Vt 

    GST (µM/mn/mg de protéines)  =                                            mg de protéines 

 9,6 x Vs  
 



∆DO: pente de la droite de régression obtenue après hydrolyse du substrat en fonction du temps.  

Vt: Volume total dans la cuve : 1,4 ml (1,2 ml du mélange CDNB/GSH + 0,2 ml de surnageant). 

9,6: Coefficient d'extinction molaire du CDNB. 

Vs: Volume du surnageant utilisé dans le dosage (0,2 ml). 

mg de protéines: Quantité de protéines exprimée en mg. 

 

2.9.3. Dosage de la catalase 

L’activité de la catalase (CAT) est déterminée selon la méthode de Claiborne (1985). Elle est 

mesurée à 240 nm à l’aide d’un spectrophotomètre UV par la variation de la densité optique 

consécutive à la dismutation du peroxyde d’hydrogène (H2O2). Les échantillons sont homogénéisés 

dans 1 ml de tampon phosphate (50 mM, pH 7). L’homogénat est centrifugé à 15000 trs pendant 10 

mn et le surnagent récupéré servira comme source d’enzyme. Le dosage est réalisé selon le tableau 

suivant :   

 

Tableau 1 : Dosage de la catalase. 

 

  

Volume de surnagent 

(µl) 

 

Volume du tampon 

phosphate (µl) 

 

Solution H2O2 

 (µl) 

Blanc   0 800 200 

Echantillon   50 750 200 

 

 

La lecture des absorbances est effectuée toutes les 5 secondes pendant 30 secondes à une longueur 

d’onde de 240 nm. L’activité spécifique est déterminée d’après la formule suivante : 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

∆DO : ∆DO /mn (blanc) - ∆DO/mn (Echantillon) 

0,040 : coefficient d’extinction molaire du peroxyde d’hydrogène. 

 

 

 

              ∆DO/mn  

    CAT (µM/mn/mg de protéines)  =                                           mg de protéines 

 0,040  
 



2.9.4. Dosage des protéines    

Le dosage des protéines a été effectué selon la méthode de Bradford (1976), qui consiste à 

additionné à une fraction aliquote de 100 µl du surnageant ou de la gamme étalon, 4 ml de réactif du 

bleu brillant de coomassie (BBC) (G 250, Merck). La solution de BBC se prépare comme suit : 

dissoudre 50 mg de BBC dans 25 ml d’éthanol 95°. Après une agitation de 2 heures, on ajoute 50 ml 

d’acide orthophosphorique à 85% et on complète à 500 ml avec de l’eau distillée. La présence des 

protéines dans l’échantillon se révèle par une coloration bleue. L’absorbance est lue au 

spectrophotomètre à une longueur d’onde de 595 nm. La gamme d’étalonnage est réalisée à partir 

d’une solution d’albumine de sérum de bœuf (BSA) (Sigma, France) titrant 1 mg/ml (Tableau 2).  

Tableau 2 : Dosage des protéines : réalisation de la gamme d’étalonnage. 

 

Tubes 1 2 3 4 5 6 

Quantité de BSA (µl) 0 20 40 60 80 100 

Eau distillée (µl) 100 80 60 40 20 0 

Réactif BBC (ml) 4 4 4 4 4 4 

Quantité de BSA (µg) 0 20 40 60 80 100 

 

 

2.10. Extraction et dosage du cadmium dans les tissus de D. trunculus  

Le dosage des éléments traces métalliques se fait selon Scheifler et al. (2005). Après traitement, 

les individus de D. trunculus prélevés ont été nettoyés à l’eau distillée, repartis en trois pools de 4 

spécimens. La totalité de la masse molle de chaque individus a été soigneusement enlevée à l’aide 

d’un couteau en plastique (Chiu et al., 2000) et séchée à l’étuve à 60°C jusqu’a ’a un poids constant. 

Ensuite, tous les échantillons ont été  finement homogénéisés et lyophilisés (Bouthir et al., 2004).  

 

Sur chaque pool, la prise de 200 mg de poids sec du matériel biologique a été utilisée pour le 

dosage du cadmium.  La minéralisation comporte une attaque acide en présence de 4 ml d’acide 

nitrique pur  (HNO3) (50%) à une température ambiante pendant une nuit, suive d’une digestion à 

90°C pendant 3 h (Idardare et al., 2011). Afin d’éviter toute perte métallique, des récipients en 

porcelaine fermés ont été utilisés. Les échantillons digérés ont été filtrés en utilisant du papier filtre 

(Whatman n ° 1), le filtrat obtenu est complété avec de l’eau distillée jusqu’à un volume de 25 ml le 

jour de dosage. 

 



L’analyse des échantillons a été effectuée par la méthode de spectroscopie d’absorption atomique 

(SAA) (Shimadzu model AA-6200) à flamme air-acétylène équipé d'un correcteur de fond de 

deutérium (Laib & Leghouchi, 2011). La procédure d'analyse a été vérifiée en utilisant un matériel de 

référence standard de cadmium (1000 mg/ Cd) et Cadmium Chloride in water (Merck). Les résultats 

sont exprimés en µg/mg de tissu sec. La concentration a été calculée à partir de la formule suivante :  

La concentration  du Cd (μg/mg de tissu sec) = (quantité du métal détectée dans l’échantillon (μg/L) / 

masse du tissu en mg de poids sec) × facteur de dilution 

 

2.10 .1. Principe de la spectrophotométrie d’absorption atomique (SAA)  

Le principe de la SAA est basé sur la propriété d’absorption d’un rayonnement lumineux par un 

élément en fonction de sa concentration dans la solution à analyser. Les atomes d’un élément donné 

sont capables d’absorber l’énergie  apportée par des photons dont la fréquence  est caractéristique de 

l’élément à doser. 

L’élément à doser dans l’échantillon est préalablement dissocié de ses composés chimiques et 

porté à l’état non excité et non ionisé dit « état fondamental », cette dissociation thermique et obtenue 

par la combustion de l’échantillon dans une flamme ou dans un four en graphite. Une fois dissocié, 

l’élément est alors capable d’absorber des radiations de longueurs d’onde bien définies, qu’il est 

capable d’émettre. 

La SAA SHIMADZU A A6200 Atomic Absorption Flamme Emission Spectrophotomètre avec 

lequel nous avons effectué le dosage comporte les dispositifs suivants (Figure 9) : 

 

a)La source de radiation  

Elle est constituée d’une lampe à cathode creuse recouverte du métal à doser et remplie à l’intérieur 

d’un gaz inerte comme l’argon ou le néon. 

 

b) Le système d’atomisation  

Il a pour rôle de transformer les ions en solution à l’état d’atomes libres. Dans la technique 

utilisant la flamme, le liquide est vaporisé en un jet de gouttelettes  fines  qui seront par la suite, 

atomisées  puis passer à travers la flamme. 

 



 
  

Figure 9 : principe de fonctionnement de la S.A.A. 

 

c) Le dispositif de la flamme air acétylène  

Il est constitué d’un brûleur et d’un nébuliseur. Les échantillons en solution  sont aspirés par le 

nébuliseur et vaporisés sous forme d’aérosols. Les fines gouttelettes passent à travers la flamme 

oxydante située sur le chemin du rayon lumineux. Les atomes libres adsorbent spécifiquement une 

partie de la radiation émise par la lampe à cathode creuse qui émet les radiations caractéristiques de 

l’élément à doser.  

 

d) Un monochromateur (filtre)  

Permet d’isoler la raie de résonance de l’élément à doser. C’est un ensemble optique qui comporte 

un système de projection optique d’entrée destiné à concentrer le flux énergétique ainsi qu’un 

sélecteur de radiation permettant d’isoler une radiation ou un ensemble  de radiations  dans le spectre 

émis. 

 

e) Un dispositif de réception photo électrique et de mesure  

C’est en général photomultiplicateur d’électrons. 

 

f) Un détecteur  

Permet la détection de l’intensité lumineuse en la transformant en pulsations. 

 

2.10.2. Préparation des étalons  

Le dosage est effectué par spectrophotométrie d’absorption atomique (SAA) à flamme air acétylène 

de type SHIMADZU AA-6200Atomic Absorption Flamme Emission Spectrophotomètre. La gamme 



d’étalonnage est préparée à partir de solutions mère (100 ppm)  de Type MERCK (tableau 3) 

spécifique à l’élément étudié. 

 

Tableau 3. Conditions particulières d'analyse pour la détermination de la concentration du cadmium 

dans les tissus de Donax trunculus. 

 
Elément Longueur 

d'onde (nm) 

Atomisation Limite de 

détection (µg/L) 

Gamme d'étalonnage   

(mg/L) 

Cd 228.8 Flamme:air/acétylène 2.0 0.2 - 0.4 - 1 - 2.5 - 5. 

 

2.11. Analyse statistique 

Les données sont représentées par la moyenne arithmétique plus au moins l’écart type (m ± SD) 

établie sur un effectif ou un nombre de répétitions précisées dans les tableaux et les figures. Les 

analyses statistiques ont été réalisées grâce à un logiciel MINITAB (Version 16, Penn State College, 

PA, USA)  disponible au Laboratoire de Biologie Animale Appliquée. Dans le cas de non égalité des 

variances, une normalisation des données est alors effectuée.  Les variances sont considérées comme 

significatives lorsque la significativité présente une probabilité inferieure ou égale à 95% (p< 0,05). 

 

2.11.1. Analyse univariée  

Cette analyse permet de comparer deux à deux par le test de« t » de Student les moyennes des 

séries témoins te traitées et les moyennes obtenues pour chaque dosage des biomarqueurs (AChE, 

GST et CAT) ainsi que entre les concentrations du cadmium. Et d’autre part d’évaluer les effets des 

facteurs suivants : temps, traitement sur les différents résultats par application du modèle linéaire 

généralisé (GLM) et de l’analyse de la variance (ANOVA) à un et deux critères de classification. De 

plus, le test HSD (honest significative différence) de Tukey qui nous permet de classer les différents 

traitements en fonction de leur effet et d’obtenir des intervalles de confiance pour toutes les 

différences deux à deux entre les moyennes des niveaux.   

 

2.11.2. Régression linéaire 

L’analyse consiste à déterminer les différentes équations de régression linéaire au sens des 

moindres carrés et les coefficients de détermination ajustés (R
2
) du type y= ax+b. Ces équations sont 

utilisées d’une part dans le calcul des taux des protéines après détermination des différentes courbes 

d’étalonnage dont l’équation exprime les absorbances en fonction de la quantité d’albumine standard, 

et d’autre part dans le calcul des activités enzymatiques de l’AChE, GST et CAT.     
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3. RESULTATS  

3.1. Toxicité aigüe du cadmium  

3.1.1. Effet du cadmium sur le taux de mortalité après 24 h d’exposition 

 Après traitement avec le cadmium à différentes concentrations (5 – 7,6 – 10 mg/L), nous avons 

mentionné dans le tableau 4 le taux observé de mortalité après 24 h d'exposition. Il est de l’ordre de 

0,66 ± 0,57 % chez les séries témoins et augmente chez les séries traitées jusqu’à 34,00 ± 6,24 % 

pour la concentration la plus élevée (10 mg/L). Les mortalités observées sont par la suite corrigées 

par la formule d’Abbott (1925) qui montre l’effet réel des différentes concentrations (Tableau 5). 

 

Tableau 4: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 24 h d'exposition : mortalité observée (%) (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus).  

 

           Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
Témoins 5 7,6 10 

R1 0 6 20 39 

R2 1 8 17 36 

R3 1 5 11 27 

m ± SD 0,66 ± 0,57 6,33 ± 1,52 16,00 ± 4,58 34,00 ± 6,24 

 

Tableau 5: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 24 h d'exposition: mortalité corrigée (%) (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 

              Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
5 7,6 10 

R1 6,00 20,00 39,00 

R2 7,07 16,16 35,35 

R3 4,04 10,10 26,26 

m ± SD 5,70  ± 1,53 15,42 ± 4,99 33,53 ± 6,56 

 

 



Les taux corrigés font l’objet d’une transformation angulaire (Tableau 6) et d’une analyse de la 

variance à un seul critère de classification (Tableau 7). Les résultats indiquent qu’il existe un effet 

concentration hautement significatif (p< 0,001). Le classement des concentrations par le test de 

Tukey révèle trois groupes: le premier (A) renferme la concentration 5 mg/L, le second groupe (B) la 

concentration 7,6 mg/L et le troisième (C) la concentration 10 mg/L (Tableau 8, Fig. 10). 

 

Tableau 6: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 24 h d'exposition: transformation angulaire (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 

        Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
5 7,6 10 

R1   14,18 26,57 38,65 

R2 15,34 23,58 36,27 

R3 11,54 18,43 30,60 

m ± SD 13,68 ± 1,94 22,86 ± 4,11 35,17 ± 4,13 

 

Tableau 7: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 24 h d'exposition: analyse de la variance à un critère de classification (m ± SD ; n=3 

répétitions comportant chacune 100 individus). 

 

Sources de variation DDL SCE CM F obs P 

Factorielle 

Résiduelle 

Totale 

2 

6 

8 

697,4 

75,7 

773,1 

348,7 

12,6 

27,64 0,001*** 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 

 

 

 

 

 

 



Tableau 8: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 24 h d'exposition: classement des concentrations (m ± SD ; n= 3 répétitions 

comportant chacune 100 individus). 

 

 

 

 
 

Figure 10. Toxicité du cadmium après 24 h d'exposition de D. trunculus et classement des 

concentrations. (m ± SD ; les valeurs affectées d’une même lettre ne sont pas significativement 

différentes, p> 0,05). 

 

L’équation de la droite de régression exprimant le probit des pourcentages de mortalité corrigée 

(Tableau 9) en fonction du logarithme décimal des concentrations avec un coefficient de 

détermination R
2 

= 97,9 %, révèle une liaison positive très forte entre les probits et le logarithme 

décimal des concentrations. Les concentrations létales 50 (CL50) et 90 (CL90) déterminées à partir de 

la droite de régression avec leur intervalle de confiance  sont respectivement : 13,61 mg/L (11,73 – 

15,78) et 30,55 mg/L (26,33 – 35,43) (Tableau 10,  Fig. 11). 

Concentrations (mg/L) Mortalités corrigées  Mortalités transformées Classement 

5   5,70 ± 1,53 13,68 ± 1,94 A 

7,6 15,42 ± 4,99 22,86 ± 4,11 B 

10 33,53 ± 6,56 35,17 ± 4,13 C 



Tableau 9: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l’égard de D. 

trunculus après 24 h d’exposition: transformation en probits des mortalités corrigées (m ± SD ; n= 3 

répétitions comportant chacune 100 individus). 

 

Concentraions (mg/L) 5 7,6 10 

Mortalité corrigée (%) 5,70 15,42 33,53 

Probits 3,4195 3,9806 4,5739 

 

Tableau 10: Toxicité du cadmium (mg/L) après une exposition de 24h de D. trunculus : 

détermination des CL50 et CL90 (mg/L) et leurs intervalles de confiance. 

 

Traitements Droite de régression Slope CL50 (IC) CL90 (IC) 

Cadmium Y = 3,65 X + 0,861 1,87 13,61 (11,73–15,78) 30,55 (26,33 – 35,43) 

 

 

 
 

Figure 11. Toxicité du cadmium (mg/L) après 24 h d'exposition de D. trunculus. Analyse des 

probits. 

 



3 .1.2. Effet du cadmium sur le taux de mortalité après 48 h d’exposition  

 

Le cadmium a été appliqué à différentes concentrations (5 – 7,6 – 10 mg/L). Le taux de mortalité 

observée est mentionnée dans le tableau 11 avec des taux variant de: 22,66 ± 2,51 % (5 mg/L) à plus 

de 50 % (10 mg/L). Les mortalités corrigées varient de 21,60 ± 3,02 % pour 5 mg/L (faible dose) à 

54,35 ± 8,29 % pour la concentration 10 mg/L (la plus forte dose). Les résultats obtenus sont 

mentionnées dans le tableau 12. Après transformation angulaire (Tableau 13) des mortalités 

corrigées; l’analyse  statistique des données (Tableau 14) révèle un effet concentration très 

significatif (p< 0,01). Le classement par le test de Tukey des concentrations testées donne deux 

groupes: le groupe (A) renferme les concentrations 5 et 7, 6 mg/L, le groupe (B) renferme la 

concentration 10 mg/L (Tableau 15, Fig. 12). 

 

Tableau 11: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

tunculus après 48 h d'exposition : mortalité observée (%) (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 

            Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
Témoins 5 7,6 10 

R1 0 25 39 63 

R2 3 23 33 55 

R3 1 20 28 47 

m ± SD 1,33 ± 1,52 22,66 ± 2,51 33,33 ± 5,50 55,00 ± 8,00 

 

Tableau 12: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 48 h d'exposition: mortalité corrigée (%) (m ± SD; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 

                Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
5 7,6 10 

R1 25 39 63 

R2 20,61 30,92 53,60 

R3 19,19 27,27 46,46 

m ± SD 21,60  ±  3,02 32,39  ±  6,00 54,35  ±  8,29 
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Tableau 13: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 48 h d'exposition: transformation angulaire (m ± SD; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 
             Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
5 7,6 10 

R1 30,00 38,65 52,54 

R2 26,57 33,21 46,72 

R3 25,84 31,31 42,71 

m ± SD 27,47  ±  2,22 34,39  ±  3,81 47,32  ±  4,94 

 

Tableau 14 : Toxicité du cadmium (mg /L) administré à différentes concentrations à l'égard  de D. 

trunculus après 48 h d'exposition: analyse de la variance à un critère de classification (m ± SD ; n= 3 

répétitions comportant chacune 100 individus). 

 

Sources de variation DDL SCE CM F obs P 

Factorielle 

Résiduelle 

Totale 

2 

6 

8 

609,3 

87,8 

697,1 

304,7 

14,6 

20,83 0,002** 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) *** hautement significatif (P< 0,001) 

 

Tableau 15 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 48 h d'exposition: classement des concentrations (m ± SD ; n= 3 répétitions 

comportant chacune 100 individus). 

 

Concentrations (mg/L)  Mortalités corrigées Mortalités transformées Classement 

5 21,60 ± 3,02 27,47 ± 2,22 A 

7,6 32,3 ± 6,00 34,39 ± 3,81 A 

10 54,35 ± 8,29 47,32 ± 4,94 B 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

Figure 12. Toxicité du cadmium après 48 h d'exposition de D. trunculus et classement des 

concentrations. (m ± SD ; les valeurs affectées d’une même lettre ne sont pas significativement 

différentes, p> 0,05). 

 

L’équation de la droite de régression exprimant le probit des pourcentages de mortalité corrigée 

(Tableau 16) en fonction du logarithme décimal des concentrations avec un coefficient de 

détermination R
2 

= 92,2 % révèle une liaison positive très forte entre les probits et le logarithme 

décimal des concentrations. Les concentrations  létales 50 (CL50) et 90 (CL90), déterminées a partir de 

la droite de régression avec leur intervalle de confiance  sont respectivement: 9,83 mg/L (8,69 – 

11,10) et 28,43 mg/L (25,15 – 32,12)  (Tableau 17,  Fig. 13). 

 

Tableau 16 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 48 h d'exposition: transformation en probits des mortalités corrigées (m ± SD ; n= 3 

répétitions comportant chacune 100 individus). 

 

Concentrations (mg/L) 5 7,6 10 

Mortalités corrigées (%)  21,60 32,39 54,35 

Probits 4,2142 4,5407 5,1080 

 

 

 



Tableau 17 : Toxicité du cadmium (mg/L) après une exposition de 48 h de D. trunculus : 

détermination de la CL50 et la CL90 (mg/L). 

 

Traitements Droite de régression Slope CL50 (IC) CL90 (IC) 

Cadmium Y = 2,78 X + 2,24 2,28 9,83 (8,69 – 11,10) 28,43 (25,15– 32,12) 

 

 

 

 
 

Figure 13. Toxicité du cadmium (mg/L) après 48 h d'exposition de D. trunculus. Analyse des 

probits.  

 

 

3.1.3. Effet  du cadmium sur le taux de mortalité après 72 h d’exposition 

 

Le cadmium a été appliqué à différentes concentrations (5 – 7,6 – 10 mg/L). Le taux de mortalité 

observée est mentionnée dans le tableau 18 avec des taux variant de : 57,00 ± 2,00  % (5 mg/L) à 

77,66 ± 2,51 % (10 mg/L). Les mortalités corrigées varient de 55,93 ± 2,91 % pour la faible 

concentration (5 mg/L) à 77,10 ± 2,77 % pour la concentration la plus élevée (10 mg/L) (Tableau 

19). L’analyse  statistique des données (Tableau 21) après transformation angulaire des mortalités 

corrigées (Tableau 20) révèle un effet concentration hautement significatif (p< 0,001). Le classement 

par le test de Tukey des concentrations testées donne trois groupes: le groupe (A) renferme la 



concentration 5 mg/L, le groupe (B) renferme la concentration 7,6 mg/L et le troisième (C) renferme 

la concentration 10 mg/L (Tableau 22, Fig. 14). 

 

Tableau 18 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

tunculus après 72 h d'exposition : mortalité observée (%) (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 

        Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
Témoins 5 7,6 10 

R1 0 57 64 80 

R2 5 55 63 78 

R3 2 59 67 75 

m ± SD 2,33 ± 2,51 57,00 ± 2,00 64,66 ± 2,08 77,66 ± 2,51 

 

Tableau 19 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 72 h d'exposition: mortalité corrigée (%) (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 

             Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
5 7,6 10 

R1 57 64 80 

R2 52,63 61,05 76,84 

R3 58,16 66,32 74,48 

m ± SD 55,93 ± 2,91 63,79 ± 2,64 77,10  ± 2,77 

 

 

 

 

 

 

 

 



Tableau 20 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 72 h d'exposition: transformation angulaire (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 

Tableau 21 : Toxicité du cadmium (mg /L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 72 h d'exposition: analyse de la variance à un critère de classification (m ± SD ; n= 3 

répétitions comportant chacune 100 individus). 

 

Sources de variation DDL SCE CM F obs P 

Factorielle 

Résiduelle 

Totale 

2 

6 

8 

255,46 

20,03 

275,49 

127,73 

3,34 

38,27 0,000*** 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) *** hautement significatif (P< 0,001) 

 

Tableau  22 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 72 h d'exposition: classement des concentrations (m ± SD ; n= 3 répétitions 

comportant chacune 100 individus). 

 

Concentrations (mg/L)  Mortalités corrigées Mortalités transformées Classement 

5 55,93 ± 2,91 48,25 ± 1,84 A 

7,6 63,79 ± 2,64 52,93 ± 1,49 B 

10 77,10 ± 2,77 61,14 ± 2,08 C 

 

 

 

 

 

               Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
5 7,6 10 

R1 49,02 53,13 63,43 

R2 46,15 51,35 60,67 

R3 49,60 54,33 59,34 

m ± SD 48,25  ± 1,84 52,93  ± 1,49 61,14 ± 2,08 



L’équation de la droite de régression exprimant le probit des pourcentages de mortalité corrigée 

(Tableau 23) en fonction du logarithme décimal des concentrations, avec un coefficient de 

détermination R
2 

= 90,6 % révèle une liaison positive très forte entre les probits et le logarithme 

décimal des concentrations. Les concentrations létales 50 (CL50) et 90 (CL90), déterminées a partir de 

la droite de régression avec leur intervalle de confiance sont respectivement: 4,27 mg/L  (3,71– 4,91) 

et 21,23 mg/L (18,46–24,41) (Tableau 24, Fig. 15). 

 

 

Figure 14. Toxicité du cadmium après 72 h d'exposition de D. trunculus et classement des 

concentrations. (m ± SD ; les valeurs affectées d’une même lettre ne sont pas significativement 

différentes, p> 0,05). 

 

Tableau 23 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 72 h d'exposition: transformation en probits des mortalités corrigées (m ± SD ; n= 3 

répétitions comportant chacune 100 individus). 

 

Concentrations (mg/L) 5 7,6 10 

Mortalités corrigées (%)  55,93 63,79 77,10 

Probits 5,1484 5,3505 5,7421 

 

 



Tableau 24 : Toxicité du cadmium (mg/L) après une exposition de 72 h de D. trunculus : 

détermination de la CL50 et la CL90 (mg/L). 

 

Traitements Droite de régression Slope CL50 (IC) CL90 (IC) 

Cadmium Y =1,84 X + 3,84 3,47 4,27 (3,71 – 4,91) 21,23 (18,46 – 24,41) 

 

 

 
 

Figure 15. Toxicité du cadmium (mg/L) après 72 h d'exposition de D. trunculus. Analyse des 

probits. 

 

 

3.1.4. Effet du cadmium sur le taux de mortalité après 96 h d’exposition 

 

Le cadmium a été appliqué à différentes concentrations (5 – 7,6 – 10 mg/L). Le taux de mortalité 

observée varie de 76,00 ± 3,36 % (5 mg/L) à plus de 90 % (10 mg/L) (Tableau 25). Les mortalités 

observées sont corrigées par la formule d’Abbott (1925) ; les mortalités corrigées varient de 75,24  ± 

3,62 % (5 mg/L) à 92,39 ± 3,25 % (10 mg/L). Les résultats sont mentionnés dans le tableau 26. Les 

mortalités corrigées ont subit une transformation angulaire ; l’analyse  statistique des données 

(Tableau 28) révèle un effet concentration très significatif (p< 0,01). Le classement par le test de 

Tukey des concentrations testées donne deux groupes: le groupe (A) renferme les concentrations 5 et 

7, 6 mg/L, le groupe (B) renferme la concentration 10 mg/L (Tableau 29, Fig. 16). 



 

Tableau 25 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

tunculus après 96 h d'exposition : mortalité observée (%) (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 
         Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
Témoins 5 7,6 10 

R1 0 78 86 96 

R2 6 78 82 92 

R3 3 72 84 90 

m ± SD 3,00 ± 3,00 76,00 ± 3,46 84,00 ±2,00 92,66 ± 3,05 

 

Tableau 26 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 96 h d'exposition: mortalité corrigée (%) (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 

          Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
5 7,6 10 

R1 78 86 96 

R2 76,59 80,85 91,48 

R3 71,13 83,50 86,69 

m ± SD 75,24 ± 3,62 83,45 ± 2,57 92,39 ± 3,25 

 

Tableau 27 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 96 h d'exposition: transformation angulaire (m ± SD ; n= 3 répétitions comportant 

chacune 100 individus). 

 

           Concentrations (mg/L) 

 

Répétitions 
5 7,6 10 

R1 62,03 68,03 78,46 

R2 60,67 63,43 72,54 

R3 57,42 65,65 70,63 

m ± SD 60,04  ± 2,36 65,70 ± 2,30 73,87 ±  4,08 



Tableau 28 : Toxicité du cadmium (mg /L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 96 h d'exposition: analyse de la variance à un critère de classification (m ± SD ; n= 3 

répétitions comportant chacune 100 individus). 

 

Sources de variation DDL SCE CM F obs P 

Factorielle 

Résiduelle 

Totale 

2 

6 

8 

290,33 

55,14 

345,47 

145,17 

9,19 

15,80 0,004** 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 

 

Tableau  29: Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 96 h d'exposition: classement des concentrations (m ± SD ; n= 3 répétitions 

comportant chacune 100 individus). 

 

Concentrations (mg/L)  Mortalités corrigées Mortalités transformées Classement 

5 75,24 ± 3,62 60,04 ± 2,36 A 

7,6 83,45 ± 2,57 65,70 ± 2,30 A 

10 92,39 ± 3,25 73,87 ± 4,08 B 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

Figure 16. Toxicité du cadmium après 96 h d'exposition de D. trunculus et classement des 

concentrations. (m ± SD ; les valeurs affectées d’une même lettre ne sont pas significativement 

différentes, p> 0,05). 

 

L’équation de la droite de régression exprimant le probit des pourcentages de mortalité corrigée 

(Tableau 30) en fonction du logarithme décimal des concentrations avec un coefficient de 

détermination R
2 

= 93,5 % révèle une liaison positive très forte entre les probits et le logarithme 

décimal des concentrations. Les concentrations létales 50 (CL50) et 90 (CL90), déterminées a partir de 

la droite de régression avec leur intervalle de confiance  sont respectivement: 2,59 mg/L (2,25 – 2,97) 

et 9,25 mg/L (8,04 – 10,63) (Tableau 31, Fig. 17). 

 

Tableau 30 : Toxicité du cadmium (mg/L) administré à différentes concentrations à l'égard de D. 

trunculus après 96 h d'exposition: transformation en probits des mortalités corrigées (m ± SD ; n=3 

répétitions comportant chacune 100 individus). 

 

Concentrations (mg/L) 5 7,6 10 

Mortalités corrigées (%) 75,24 83,45 92,39 

Probits 5,6808 5,9701 6,4255 

 

 

 



Tableau 31 : Toxicité du cadmium (mg/L) après une exposition de 96 h de D. trunculus : 

détermination de la CL50 et la CL90 (mg/L).  

 

Traitements 
Droite de 

régression 
Slope CL50 (IC) CL90 (IC) 

Cadmium Y = 2,32 X + 4,04 2,69 2,59 (2,25 – 2,97) 9,25 (8,04 – 10,63) 

 

 

 

 

 
 

Figure 17. Toxicité du cadmium (mg/L) après 96 h d'exposition de D. trunculus. Analyse des 

probits. 

 

 
 

 

 

 

 

 



3.2. Effet du cadmium sur les biomarqueurs durant l’exposition aigue et la 

restauration 

 
3.2.1. Activité de l’acétylcholinestérase 

 

L’activité enzymatique de l’AChE est déterminée selon la méthode d’Ellman et al. (1961) au 

niveau du manteau de D. trunculus. Cette activité est exprimée en µM/mn/mg de protéines. 

L’activité de l’AChE a été mesurée durant la période d’exposition au cadmium (0, 24, 48, 72 et 96 h) 

et de restauration (0, 48 et 96 h). Au cours de la période d’exposition, les individus de D. trunculus 

traités avec le cadmium (CL50-96 h) présentent une inhibition  hautement significative (p<0,001) de 

l’activité spécifique de l’AChE après 48 h de traitement. L’inhibition maximale de l’AChE a été 

notée après 96 h d’exposition où on enregistre une valeur de 10,19 ± 1,17 µM/mn/mg de protéines 

chez les traités contre 18,55 ± 2,86 µM/mn/mg de protéines chez les témoins (Tableau 32, Fig. 18). 

Chez les témoins, les valeurs observées ne varient pas significativement (p> 0,05) en fonction du 

temps. L’analyse de la variance à deux critères de classification indique des effets traitement, une 

interaction temps/traitement hautement significatif (p<0,001) et un effet temps très significatif 

(p<0,01) (Tableau 33).  

Pendant la période de restauration, une réduction significative (p<0,05) de l’activité de l’AChE a 

été remarquée chez les séries traitées après 48 h comparativement aux témoins (Tableau 34, Fig. 19).  

De plus, l’ANOVA à deux critères de classification révèle qu’il y a un effet temps hautement 

significatif (p<0,001) et un effet traitement très significatif (p<0,01) (Tableau 35). 

 

Tableau 32. Activité spécifique de l’AChE (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période d’exposition au cadmium (CL50-96 h) (m ± SD ; n= 5). Les moyennes 

d’un même traitement suivies d’une même lettre en minuscule ne sont pas significativement 

différentes, tandis que celles d’un même temps suivies d’une même lettre en majuscule ne sont pas 

significativement différentes, p> 0,05. 

 

 

Traitement 

   

Durée d’exposition (heures) 

 

0 

 

24 

 

48 

 

72 

 

96 

 

Témoins 

 

16,82 ± 1,35 a 

A 

 

17,81 ± 1,37 a 

A 

 

16,08 ± 1,14 a 

A 

 

16,34 ± 2,27 a 

A 

 

18,55 ± 2,86 a 

A 

 

Traités 

 

16,60 ± 2,19 a 

A 

 

14,65 ± 1,62ab 

B 

 

12,84 ± 0,97bc 

B 

 

11,93 ± 1,65bc 

B 

 

10,19 ± 1,17 c 

B 



Tableau 33. Activité spécifique de l’AChE (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période d’exposition au cadmium (CL50-96 h). Analyse de la variance à deux 

critères de classification (traitement/temps).  

 

Sources de variation DDL SCE CM Fobs P 

Traitement 1 188,29 188,29 60,87 0,000*** 

Temps 4 57,04 14,26 4,61 0,004** 

Interaction 

Traitements/Temps 
4 86,92 21,73 7,02 0,000*** 

Erreur résiduelle 40 123,73 3,09 - - 

Totale 49 456,00 - - - 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 

 

 

 

 
 

Figure 18. Activité spécifique de l’AChE (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant période d’exposition au cadmium (CL50-96 h) (m ± SD ; n= 5). Les astérisques au 

dessus des séries traités indiquent une différence significative (* : significatif à P< 0,05 ; ** : très 

significatif à p< 0,01 ;  *** : hautement significatif à  P< 0,001). 

 

 



Tableau 34. Activité spécifique de l’AChE (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période de restauration (CL50-96 h) (m ± SD ; n= 5). Les moyennes d’un même 

traitement suivies d’une même lettre en minuscule ne sont pas significativement différentes, tandis 

que celles d’un même temps suivies d’une même lettre en majuscule ne sont pas significativement 

différentes, p> 0,05. 

 

 

 

Traitement 

 

Temps de restauration (heures) 

 

0 

 

48 

 

96 

 

Témoins 

 

 

19,27 ± 0,83 a 

 A  

 

18,13 ± 0,58 a 

A 

 

16,01 ± 0,71 b 

A 

 

Traités 

 

17,99 ± 1,68 a 

A 

 

16,21 ± 1,12 ab 

B 

 

15,01 ± 0,74 b 

A  

 

 

Tableau 35. Activité spécifique de l’AChE (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période de restauration (CL50-96 h). Analyse de la variance à deux critères de 

classification (traitement/temps). 

 

Sources de variation DDL SCE CM Fobs P 

Traitement 1 17,12 12,65 12,76 0,002** 

Temps 2 42,75 21,66 21,85 0,000*** 

Interaction 

Traitements/Temps 
2 0,91 0,45 0,46      0,638 

Erreur résiduelle 20 19,83 0,99 - - 

Totale 25 80,61 - - - 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 
 

Figure 19. Activité spécifique de l’AChE (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période de restauration après exposition au cadmium (CL50-96 h) (m ± DS ; n= 5). 

Les astérisques au dessus des séries traités indiquent une différence significative (* : significatif à P< 

0,05). 

 

3.2.2. Activité de la glutathion S-transférase 

 

La détermination de l’activité spécifique de la GST (µM/mn/mg de protéines) est estimée  par 

application de la formule de Habig et al. (1974) au niveau du manteau de D. trunculus. Le traitement 

des individus de D. trunculus avec le cadmium (CL50-96 h) provoque une augmentation marquée de 

l’activité spécifique de la GST après 24 h d’exposition. Les résultats relatifs à l’impact du cadmium 

sur l’activité de la GST sont représentés dans le tableau 36 et la figure 20. La comparaison des séries 

traitées avec les séries témoins par le test t de student révèle une augmentation significative (p<0,05) 

de l’activité GST après 24 et 48 h d’exposition ; cependant après 72 et 96 h de traitement on observe 

respectivement des différences hautement significative (p<0,001) et très significative  chez les 

individus traités à la CL50. L’augmentation maximale de la GST a été enregistrée à la fin de 

l’expérience pour passer de 2,26 ± 0,50 µM/mn/mg de protéines chez les témoins à 4,67 ± 1,00 

µM/mn/mg de protéines chez les traités. D’autre part, l’analyse de la variance à deux critères de 

classification indique qu’il y a un effet traitement et temps hautement significatif (p<0,001), et 

interaction traitement/temps très significatif (p<0,01) (tableau 37).  



Durant la période de restauration, des différences très significatives (p<0,01) de l’activité 

spécifique de la GST à 0 h et 48 h ont été remarquées chez les traités au cadmium après leur transfert 

dans le milieu non traités comparativement aux témoins (Tableau 38, Fig. 21). De plus, l’ANOVA à 

deux critères de classification indique des effets hautement significatifs (p<0,001) du traitement, 

l’interaction traitement/temps et un effet significatif du temps (p<0,05) (Tableau 39). 

 

Tableau 36. Activité spécifique de la GST (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période d’exposition au cadmium (CL50-96 h) (m ± SD ; n= 5). Les moyennes 

d’un même traitement suivies d’une même lettre en minuscule ne sont pas significativement 

différentes, tandis que celles d’un même temps suivies d’une même lettre en majuscule ne sont pas 

significativement différentes, p> 0,05. 

 

 

 

Traitement 

   

Durée d’exposition (heures) 

 

0 

 

24 

 

48 

 

72 

 

96 

 

Témoins 

 

 

1,92 ± 0,80 a 

A 

 

1,65 ± 0,10 a 

A 

 

1,75 ± 0,73 a 

A 

 

1,83 ± 0,32 a 

A 

 

2,26 ± 0,50 a 

A 

 

Traités 

 

1,90 ± 0,47 a 

A 

 

2,79 ± 0,66 a 

B 

 

3,09 ± 0,63 a 

B 

 

3,35 ± 0,55 ab 

B 

 

4,67 ± 1,00 b 

B 

 

 

Tableau 37. Activité spécifique de la GST (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période d’exposition au cadmium (CL50-96 h). Analyse de la variance à deux 

critères de classification (traitement/temps). 

 

Sources de variation DDL SCE CM Fobs P 

Traitement  

1 

 

17,94 

 

17,64 

 

45,76 

 

0,000*** 

Temps  

4 

 

10,66 

 

11,35 

 

7,36 

 

0,000*** 

Interaction 

Traitements/Temps 
4 6,49 6,49 4,21 0,007** 

Erreur résiduelle  

33 

  

 12,72 

 

12,72 

- - 

Totale  

42 

 

47,83 

- - - 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 

 



 

 

 
 

Figure 20. Activité spécifique de la GST (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant l’exposition au cadmium (CL50-96 h) (m ± SD ; n= 5). Les astérisques au dessus des 

séries traités indiquent une différence significative (* : significatif à P< 0,05 ; ** : très significatif à 

p< 0,01 ;  *** : hautement significatif à  P< 0,001). 

 

Tableau 38. Activité spécifique de la GST (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période de restauration (CL50-96 h) (m ± SD ; n= 5). Les moyennes d’un même 

traitement suivies d’une même lettre en minuscule ne sont pas significativement différentes, tandis 

que celles d’un même temps suivies d’une même lettre en majuscule ne sont pas significativement 

différentes, p> 0,05. 

 

 

 

Traitement 

 

Temps de restauration (heures) 

 

0 

 

48 

 

96 

 

Témoins 

 

2,06 ± 0,29 a 

A 

 

2,33 ± 0,25 a 

A 

 

2,35 ± 0,16 a 

A 

 

Traités 

 

4,03 ± 0,74 a 

B 

 

3,38 ± 0,33 ab 

B 

 

2,40 ± 0,37 b 

A  

 

 

 

 



Tableau 39. Activité spécifique de GST (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période de restauration (CL50-96 h). Analyse de la variance à deux critères de 

classification (traitement/temps). 

 

Sources de variation DDL SCE CM Fobs P 

Traitement 1 6,30 6,30 38,28 0,000*** 

Temps 2 1,88 0,94 5,72 0,012* 

Interaction 

Traitements/Temps 
2 3,68 1,84 11,20 0,001*** 

Erreur résiduelle 18 2,96 0,16 - - 

Totale 23 14,83 - - - 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 

 
 
 
 

 
 

Figure 21. Activité spécifique de la GST (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période de restauration après exposition au cadmium (CL50-96 h) (m ± DS ; n= 5). 

Les astérisques au dessus des séries traités indiquent une différence significative (** : très significatif 

à P< 0,01). 

 

 

 

 



3.2.3. Activité de la catalase  

 

La détermination de l’activité enzymatique de la CAT (µM/mn/mg de protéines) est réalisée selon 

Claiborne (1985) au niveau du manteau de D. trunculus. Comme réponse au traitement avec le 

cadmium (CL50-96 h), les individus de D. trunculus présentent des variations de l’activité spécifique 

de la CAT au cours du temps d’exposition et de restauration. Chez les témoins, l’’acticvité de la CAT 

varie de 0,53 ± 0,22 µM/mn/mg de protéines au début de l’expérience à 0,75 ± 0,10 µM/mn/mg de 

protéines après 96 h du traitement.  Les résultats obtenus présentent après comparaison des moyennes 

par le test t de student chez les traités comparativement aux témoins une augmentation significative 

(p<0,05)  de l’activité de la CAT à 24,72 et 96 h d’exposition (Tableau 40, Fig. 22). Un effet 

traitement très significatif (p<0,01), un effet temps significatif (p<0,05) sont enregistrés après 

application d’une analyse de la variance à deux critères de classification (traitement/temps), une 

interaction Traitement/temps non significative (p>0,05) a été notée (Tableau 41).  

Au cours de la période de restauration, une induction significative (p<0,05) a été remarquée chez 

les traités après 48 h pour passer de 0,51 ± 0,10 µM/mn/mg de protéines à 0,71 ± 0,14 µM/mn/mg de 

protéines chez les témoins (Tableau 42, Fig. 23). L’ANOVA à deux critères de classification 

(traitement/temps) révèle un effet temps hautement significatif (p<0,001), et des effets traitement et 

interaction traitement/temps non significatifs (p>0,05) (Tableau 43).  

 

Tableau 40. Activité spécifique de la CAT (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période d’exposition au cadmium (CL50-96 h) (m ± SD ; n= 5). Les moyennes 

d’un même traitement suivies d’une même lettre en minuscule ne sont pas significativement 

différentes, tandis que celles d’un même temps suivies d’une même lettre en majuscule ne sont pas 

significativement différentes, p> 0,05. 

 

 

 

Traitement 

   

Durée d’exposition (heures) 

 

0 

 

24 

 

48 

 

72 

 

96 

 

Témoins 

 

0,53 ± 0,22 a 

A 

 

0,59 ± 0,063 a 

A 

 

0,61 ± 0,10 a 

A 

 

0,70 ± 0,13 a 

A 

 

0,75 ± 0,10 a 

A 

 

Traités 

 

0,56 ± 0,21 a 

A 

 

0,79 ± 0,10 ab 

B 

 

0,84 ± 0,29 ab 

A 

 

0,97 ± 0,21 b 

B 

 

0,89 ± 0,045 ab 

B 

 

 



Tableau 41. Activité spécifique de la CAT (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période d’exposition au cadmium (CL50-96 h). Analyse de la variance à deux 

critères de classification (traitement/temps).  

 

Sources de variation DDL SCE CM Fobs P 

Traitement 1 0,355 0,334 11,14 0,002** 

Temps 4 0,463 0,116 3,86 0,011* 

Interaction 

Traitements/Temps 
4 0,073 0,018 0,61 0,655 

Erreur résiduelle 34 1,02 0,030 - - 

Totale 43 1,91 - - - 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 

 

 

 
 

Figure 22. Activité spécifique de la CAT (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant l’exposition au cadmium (CL50-96 h) (m ± SD ; n= 5). Les astérisques au dessus des 

séries traités indiquent une différence significative (* : significatif à P< 0,05). 

 

 

 



Tableau 42. Activité spécifique de la CAT (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période de restauration (CL50-96 h) (m ± SD ; n= 5). Les moyennes d’un même 

traitement suivies d’une même lettre en minuscule ne sont pas significativement différentes, tandis 

que celles d’un même temps suivies d’une même lettre en majuscule ne sont pas significativement 

différentes, p> 0,05. 

 

 

 

Traitement 

 

Temps de restauration (heures) 

 

0 

 

48 

 

96 

 

Témoins 

 

0,76 ± 0,14 a 

A 

 

0,71 ± 0,14 a 

A 

 

0,34 ± 0,18 b 

A 

 

Traités 

 

0,77 ± 0,21 a 

A 

 

0,51 ± 0,10 ab 

B 

 

0,33 ± 0,15 b 

A  
 

 

Tableau 43. Activité spécifique de CAT (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période de restauration (CL50-96 h). Analyse de la variance à deux critères de 

classification (traitement/temps). 

 

Sources de variation DDL SCE CM Fobs P 

Traitement 1 0,050 0,029 1,17 0,292 

Temps 2 0,764 0,388 15,61     0,000*** 

Interaction 

Traitements/Temps 
2 0,062 0,031 1,25 0,306 

Erreur résiduelle 21 0,522 0,024 - - 

Totale 26 1,40 - - - 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 

 

 

 

 

 

 



 

Figure 23. Activité spécifique de la CAT (µM/mn/mg de protéines) au niveau du manteau de D. 

trunculus durant la période de restauration après exposition au cadmium (CL50-96 h) (m ± DS ; n= 5). 

Les astérisques au dessus des séries traités indiquent une différence significative (* : Significatif à P< 

0,05). 

 

3.3. Concentrations du cadmium dans les tissus de D. trunculus 

 

Le dosage du Cd a été effectué dans le corps entier de D. trunculus par  spectroscopie d’absorption 

atomique à flamme (SAA) selon la méthode de Scheifler et al. (2005). Les résultats obtenus après 

traitement par la CL50 (96 h) et CL25 (96 h) sont représentés dans le tableau 44 et la figure 24. La 

comparaison des moyennes par le test t de student indique qu’il y a de différences hautement 

significatives (p<0,001) entre les témoins et les traités après 48 et 96 h d’exposition. Une 

augmentation de la concentration du cadmium a été observée pour passer de  0,00912 ± 0,00281 

µg/mg de tissu sec chez les témoins à 0,1012 ±  0,0116 µg/mg de tissu sec chez les individus traités 

avec la CL25 et elle atteint une valeur de 0,1328 ± 0,0329 µg/mg de tissu sec chez les traités à la 

CL50. Par contre, une différence non significative (p>0,05) a été enregistrée entre les deux doses au 

cours d’une exposition aigüe (96 h). L’analyse de la variance à deux critères de classification 

(traitement/temps) de la concentration du cadmium  indique un effet traitement hautement 

significative (p<0,001), un effet temps non significatif (p>0,05) et une interaction traitement/temps 

non significatif (p>0,05) (tableau 45).  

 

Après 96 h de restauration, les individus de D. trunculus présentent des variations non 

significatives (p>0,05) chez les traités comparativement aux témoins (tableau 46, fig. 25). On note un 



taux de réduction de la concentration du cadmium de 53,81 % et 68,28 % pour les CL25 et CL50 

respectivement. L’ANOVA à deux critères de classification révèle un effet traitement hautement 

significatif (p<0,001), une interaction traitement/temps très significatifs (p<0,01) et un effet temps 

significatif  (p<0,05) (Tableau 47). 

 

Tableau 44. Concentrations du cadmium (µg/mg de tissu sec) dans les tissus de Donax trunculus 

durant la période d’exposition. (m ± SD, n= 3 pools comportant chacun 4 individus). 

 

  

 

Traitement 

 

 

 

Temps d’exposition (heures) 

 

 

48 

 

96  

 

Témoins 

 

0,00730 ±  0,00661a 

A 

 

0,00912 ± 0,00281a 

A 

 

CL25 

 

 

 0,0905 ± 0,0311a 

B 

 

0,1012 ±  0,0116a 

B 

 

CL50 

 

0,0971 ±  0,0223a 

B 

 

0,1328 ± 0,0329a 

B 

 

 

Tableau 45. Analyse de la variance à deux critères de classification (traitement, temps) de  la 

concentration du cadmium (µg/mg de tissu sec)  chez Donax trunculus durant la période 

d’exposition. 

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 
 

 

 
 

 

 

Sources de variation DDL SCE CM Fobs P 

Traitement 1 0,06479 0,03239 

 

71,08 

 
0,000*** 

Temps 2 0,00193 

 
0,00193 

 

4,25 

 
0,051 

Interaction 

traitement/temps 

2 0,00154 

 

0,00077 

 

1,70 

 
0,205 

Erreur résiduelle 24 0,01093 

 
0,00045 

 
- - 

Totale 29 0,07921 

 
- - - 



 
 

Figure 24. Concentration du cadmium (µg/mg de tissu sec) chez D. trunculus pendant la période 

d’exposition (m ± SD, n=3 pools). Les astérisques au dessus des séries traités indiquent une 

différence significative (*** : hautement significatif à  P< 0,001). 

 

 

Tableau 46. Concentration du cadmium (µg/mg de tissu sec) chez Donax trunculus durant la période 

de restauration (m ± SD, n= 3 pools comportant chacun 4 individus). 

 

  

 

Traitement 

 

Temps de restauration (heures) 

 

 

0  

 

96 

 

Témoins 

 

0,00912 ± 0,00281a 

A 

 

0,0371 ±  0,0547a 

A 

 

CL25 

 

 

0,1012 ±  0,0116a 

B 

 

0,0525 ±  0,0291b 

A 

 

CL50 

 

0,1328 ± 0,0329a 
B 

 

0,0665 ±  0,0298b  
A 

 

 

 

 

 



Tableau 47. Analyse de la variance à deux critères de classification (traitement, temps) de  la 

concentration du cadmium (µg/mg de tissu sec)  chez Donax trunculus durant la période de 

restauration.  

* significatif  (P< 0,05)   ** très significatif  (p< 0,01) ***  hautement significatif (P< 0,001) 
 

 

 

 
 

Figure 25. Concentration du cadmium (µg/mg de tissu sec) chez D. trunculus pendant la période de 

restauration (m ± SD, n=3 pools). Les astérisques au dessus des séries traités indiquent une différence 

significative (*** : hautement significatif à  P< 0,001). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Sources de variation DDL SCE CM F obs P 

Traitement 1 0,03087 0,01543 15,54 
0,000*** 

Temps 2 0,00630 0,006302 6,34 
0,019 

Interaction 

traitement/temps 

2 0,01257 0,006286 6,33 
0,006** 

Erreur résiduelle 24 0,02383 0,000993 
- - 

Totale 29 0,07358 
- - - 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
DISCUSSION 

 



4. DISCUSSION 
 

4.1. Toxicité aigüe du cadmium  
 

Des essais de toxicité aigüe sur des individus adultes de Donax trunculus exposés au cadmium à 

différentes concentrations (5- 7,6 et 10 mg/L) ont été effectués afin d’estimer les concentrations 

létales 50 (CL50) et 90 (CL90) ainsi que leurs intervalles de confiances à 95% à différentes temps 

d’exposition (24, 48, 72 et 96 heures). Les données toxicologiques révèlent une toxicité du cadmium 

à l’égard de D. trunculus avec un effet dose et durée d’exposition. Les concentrations létales 

exprimées en mg/L sont de l’ordre de 13,61 ; 9,83 ; 4,27 ; 2,59 à 24, 48, 72, 96 heures respectivement 

pour les CL50 alors que celles des CL90 correspondent à 30,55; 28,43 ; 21,23 et 9,25 respectivement. 

Nos données sont proches de celles de Neuberger-Cywiak et al. (2002) obtenues chez la même 

espèce après une exposition de 48 et 96 h au cadmium : CL50-48 h : 7,6 mg/L (intervalle de confiance 

de 5,6 - 10,0) et CL50-96 h: 3,8 mg/L (intervalle de confiance de 1,0 - 5,6).      

      

 D’autres espèces de Poissons et de Mollusques Bivalves ont fait l’objet de nombreux essais 

toxicologiques afin d’estimer les CL50 après une exposition de 96 h au même métal lourd. La toxicité 

du cadmium observée chez de nombreux organismes aquatiques porte surtout sur plusieurs 

paramètres physiologique qui dépendent des espèces testées et des conditions expérimentales 

(Chiffoleau et al., 1999). Chez les espèces de Mollusque,  la CL50-96 h est de 0,22 mg/L chez Perna 

indica (Baby & Menon, 1987), 2,7 µg/L chez Vellorita cyprinoides (Abraham et al., 1986) et 0,71 

mg/L chez Mytilopsis sallei (Uma Devi, 1996). Dans notre étude, la CL50-96 h du Cd chez D. 

trunculus apparaît plus élevée comparativement aux autres Mollusques, mais néanmoins relativement 

comparables à celle rapportée sur la même espèce (Neuberger-Cywiak et al., 2002). Ceci suggère une 

plus grande résistance de D. trunculus face à l’exposition au cadmium. De plus, le cadmium 

manifeste à l’égard de D. trunculus une toxicité qui varie en fonction du sexe, de la concentration et 

la durée d'exposition. En effet, le cadmium provoque chez D. trunculus traité à la CL50-96 h et CL90-

96 h une mortalité plus élevée chez les adultes femelles comparativement aux mâles après 24, 48, 72 

et 96 h d’exposition. Cela peut être lié à une réduction de la mobilisation des réserves énergétiques et 

des précurseurs vitellogéniques durant la période de reproduction. Ces résultats suggèrent d’une 

relative sensibilité des femelles qui accumulent plus de réserves et  mobilisent plus d’énergie lors de 

leur reproduction. 

 

La toxicité de ce métal chez le Mollusque Gastéropode Bullia digitalis révèle une CL50-96 h de 

0,9 mg/L (Brown, 1982)  et de 8 mg/L chez le Mollusque Bivalve Ruditapes decussatus (Vicente et 

al., 1988). D’autre part, Ramakritiman et al. (2012) estime une CL50-96 h du Cd de 9,19 mg/L  et 



0,22 mg/L chez les Mollusques Cerithedia cingulata et Modiolus philippinarum respectivement. Les 

travaux menés par Spehar et al. (1978) sur le Poisson Jordanella floridae signalent une CL50-96 h de 

2,5 mg/L, tandis que la CL50-72 h du Cd est de 4,87 mg/L chez le Poisson Mugil seheli (Hamed, 

2002). El-Moselhy (2001) a obtenu chez Mugil seheli  après 24, 48, 72 et 96 heures d’exposition les 

CL50 de 12,34 ; 8,92 ; 6,01 et 3,45mg/L, respectivement. Tandis que chez le Poisson d’eau douce 

Tilapia Mossambicus, la CL50-96 h est de 4,8 mg/L (Anushia et al., 2012). Chez Gambusia affinis, 

les CL50 sont de l’ordre de 35,48 ; 18,10 ; 15,66 et 9,34 mg/L à 24, 48, 72 et 96 h d’exposition 

(Chouahda, 2010). La CL50-96 h a été reporté chez d’autre espèces de Poisson comme Channa 

punctata (Bloch) (Teleostéen) exposées à différentes concentrations du cadmium est 14,95 mg/L 

(Tiwari et al., 2011), est de 5,4 mg/L chez Garra mullya (Wani and Latey, 1983), 16,71 mg /L chez  

Oreochromis mossambicus (James et al., 1991), 173,78 mg/L chez Rita rita (Ghosh & 

Mukhopadhyay, 2000), 121,8 mg/L chez Cyprinius carpio (Muley et al., 2000), et 17,9 mg/L chez 

Cherax tenuimanus (Chambers, 1995). Shuhaimi-Othman et al. (2011) ont obtenu chez Stenocypris 

major (Arthropode : Ostracode) une CL50-96 h de 13,15 µg/L. Se basant sur ces concentrations 

létales  D. trrunculus semble relativement plus sensibles au cadmium que les autres espèces citées.  

 

4.2. Effet du cadmium sur les biomarqueurs du stress environnemental   
 

4.2.1. Activité de  l’acétylcholinestérase 

 

Les acétylcholinestérases (AChE : EC 3.1.1.7) sont des enzymes essentielle dans le système 

nerveux des vertébrés et invertébrés, où elles sont responsables de la dégradation de l'acétylcholine, 

un neurotransmetteur, dans la fente synaptique (Varo et al., 2012) ; elles catalysent l’hydrolyse de 

l’acétylcholine en choline et acide acétique (Matozzo et al., 2005). Dans les jonctions 

neuromusculaires et interneurales, la terminaison nerveuse libère un médiateur chimique, 

l’acétylcholine, qui va permettre la transmission de l’influx nerveux. Lors d’une stimulation 

nerveuse, l’acétylcholine libérée des terminaisons nerveuses dans l’espace synaptique, active les 

récepteurs cholinergiques post-synatiques. L’interaction de l’acétylcholine avec le récepteur 

provoque une dépolarisation de la membrane post-synaptique, générant ainsi un potentiel d’action qui 

assure la transmission du signal nerveux. L’hydrolyse de l’acétylcholine par l’acétylcholinestérase 

permet au système de revenir à son état de repos (Bocquené et al., 1997). De nombreuses études ont 

montré que l'inhibition de l’AChE peut perturber la bonne transmission de l’influx nerveux (Payne et 

al., 1996; Guilhermino et al., 2000). L’AChE est le site cible d’inhibition essentiellement par les 

insecticides organophosphorés et carbamates (Kavitha & Venkateswara, 2007) et les métaux lourds 

(Amiard-Triquet et al., 1998).  

 



L’inhibition de l’AChE par les polluants neurotoxiques induit une transmission permanente de 

l’influx nerveux causant de nombreuses anomalies telles que la paralysie et même la mort (Matozzo 

et al., 2005). L’AChE peut être donc considérée comme l’un des biomarqueurs de non-compensation 

qui représentent des marques plus ou moins indélébiles de l’exposition à des polluants neurotoxiques 

(Lagadic et al., 1997). Des études in vitro et in vivo menées sur des mammifères, des poissons ou des 

invertébrés ont signalé une inhibition de l’AChE par des métaux, parmi lesquels le cadmium 

(Schmidt & Ibrahim, 1994 ; Labrot et al., 1996). 

 

L’analyse des résultats obtenus sur l’activité de l’acétylcholinestérase mesurée au niveau du 

manteau de D. trunculus traités avec le cadmium à la CL50-96 h (2,59 mg/L) révèle une inhibition de 

l’activité de cette enzyme au cours de la durée d’exposition (96 h).  Cette inhibition est due à l’effet 

neurotoxique induit par l’exposition au cadmium. Des études ont montré que les éléments 

métalliques comme le mercure, le cadmium, le cuivre ou le zinc inhibent l'activité de 

l'acétylcholinestérase  (Frasco et al., 2005; Varo et al., 2012; Tu et al., 2012). Badiou & Belzunces 

(2008) ont montré que la diminution de l’AChE est utilisée en tant que biomarqueur de neurotoxicité. 

L’inhibition de l’AChE a donc été suggérée comme une indication du stress général (Kamel et al., 

2012) et utilisée dans les programmes de biosurveillance (Escartin & Porte, 1997; Stien et al., 1998; 

Mora et al., 1999 ; Roméo et al., 2003). En effet, le développement des biomarqueurs de pollution et 

leur intégration dans les  programmes de surveillance des milieux aquatiques ont montré l’intérêt de 

l’activité  AChE  pour évaluer l’effet neurotoxique  des organophosphorés (OPs),   des carbamates 

(Cs) et de métaux traces sur les espèces aquatiques (Galgani et al., 1992 ; Bonacci et al., 2008).  

 

L’inhibition de l’activité de l’AChE par différents types de polluants a été l’objet de plusieurs 

études après une exposition au Cd chez les Bivalves (Sokolova et al., 2005) exposés, les Poissons 

traités au cadmium (Baldissorotto et al., 2005) et chez les Crustacés exposés à différents métaux dont 

le Cd  (Ferrer et al., 2005). Cette inhibition a été observée chez les espèces suivantes de Mollusque : 

Cerastoderma glaucum exposée à une pollution métallique (surtout Cd) (Machreki-Ajmi et al., 

2008), Ruditapes decussatus exposée au Cu (Hamza-Chaffai et al., 1998), Ruditapes philippinarum 

et Crassostrea gigas exposées aux composés organochlorés (Bris et al., 1995), Mytilus 

galloprovincialis exposée aux pesticides (Mora et al., 1999), Mytilus trossulus exposée à différents 

métaux (Cu, Pb, Ni, Zn, Hg) (Kopecka et al., 2004) et chez Perna viridis exposé au cadmium à 

différentes concentrations (Rajkumar & John Milton, 2011). En outre, des études ont été effectuées 

sur D. trunculus au niveau du golfe d’Annaba ont montré une diminution de  l'activité de l’AChE en 

rapport avec la pollution notamment métallique (Abbes et al., 2003 ; Abdenour et al., 2004 ; Beldi et 

al., 2006 ; Sifi et al., 2007; Amira et al., 2011 ; Soltani et al., 2012 ). L’inhibition de l’activité de 



l’AChE a été également notée chez les Mollusques M. galloprovincialis et Perna perna traités avec 

le Cu (Najimi, 1997), ainsi que chez la moule bleu M. edulis exposée au azamethiphos (Canty et al., 

2007), et la moule Dreissena polymorpha traitée au chlorpyrifos et terbutilazine (Binelli et al., 2006). 

Chez d’autres organismes aquatiques une diminution de l’activité de l’AChE a été enregistrée comme 

chez  les Poisson G. affinis exposé au FCX (Zaidi & Soltani,  2010) et au chlorpyrifos (Venkateswara 

et al., 2005) et Sparus aurata après 24 h  d’exposition au cadmium (Souid et al., 2012).  

 

En outre, l'activité AChE est extrêmement variable entre les espèces (Bocquené et al., 1990). Par 

exemple, lorsque les juvéniles de la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus oncorhynchus) ont été exposés 

à 24 et 96 h aux différentes doses du cadmium, aucune modification n’a été observée de l’activité 

enzymatique de l’AChE (Beauvais et al., 2001). De plus,  les facteurs naturels doivent être pris en 

compte, car les variations environnementales peuvent avoir un effet direct ou indirect sur l'activité 

AChE tels que, la température  de l’eau, est le paramètre environnemental le plus déterminant sur 

l’activité AChE (Bocquené & Galgani, 2004). D’après Escartin & Porte (1997) la température de 

l’eau fait augmenter la susceptibilité des bivalves à accumuler les  pesticides présents dans le milieu.  

L’activité de l’AChE  varie  aussi  selon les sites et les saisons et cette variation est probablement due 

aux  deux  facteurs exogènes (variation des facteurs du milieu, disponibilité des polluants) et 

endogènes (état physiologique de l’animal) (Boussoufa et al., 2012). 

 

Les résultats relatifs à la période de restauration montrent une augmentation significative de 

l’activité de l’AChE chez les individus de D. trunculus. La diminution de l’activité de cet enzyme au 

niveau du manteau de D. trunculus après traitement avec le cadmium est suivie d’une récupération 

progressive après 0, 48 et 96 h. Ces résultats traduisent la capacité de cette espèce à résister au stress 

causé par le cadmium. Zaidi & Soltani (2010) ont remarqué chez les femelles de G. affinis traités 

avec DFB et FCX, que l’activité de l’AChE a été récupérée après 4 et 8 jours. Morgan et al. (1990) 

ont rapporté que les Poissons Salmo salar intoxiqués par le fénitrothion peuvent récupérer leur 

activité AChE au bout de 6 semaines de restauration. Rhamdia quelen, exposée au cadmium pendant 

7 et 14 jours, a récupéré son activité AChE après 14 jours de restauration (Pretto et al., 2010).   

 

4.2.2. Activité de  la glutathion S-transférase 

 

Le processus de métabolisation des xénobiotiques implique une activation des systèmes 

enzymatiques de la phase  I ainsi que les enzymes de la phase  II tels que les glutathion-S-

transférases (GST). De ce fait, ces réponses biochimiques sont couramment utilisées comme 

biomarqueurs de pollution du milieu aquatique (Livingstone et al., 1993 ; Bouraoui et al., 2008). Les 

glutathions S-transférases (GST : E.C.2.5.1.18) sont des enzymes qui catalysent la conjugaison du 



glutathion (possède un groupement nucléophile -SH) à une grande variété de composés (porteurs de 

groupements électrophiles) et également impliquée dans le transport et l'élimination de composés 

réactifs qui effectuent d'autres fonctions antioxydantes (Sies, 1993 ; Livingstone, 2003). Ce sont des 

isoenzymes de la phase II du processus de détoxication cellulaire (Elia et al., 2003). Pendant cette 

phase II (phase de conjugaison), les métabolites des xénobiotiques, déjà rendus moins hydrophobes 

par les réactions d’oxydation ou d’hydroxylation de la phase I, sont  transformés en substances 

encore plus hydrosolubles. Les composés ainsi conjugués au GSH sont souvent moins toxiques et 

peuvent ensuite être expulsés plus facilement de la cellule (Salinas & Wong, 1999). Ces enzymes 

sont généralement solubles (cytosoliques) et présentes sous plusieurs isoformes, dont certaines sont 

inductibles par les contaminants qu’elles rendent moins toxiques. Les GST ont été mises en évidence 

dans la plupart des êtres vivants tels que la levure (Foley & Sheehan, 1998), les mollusques 

(Fitzpatrick & Sheehan, 1993; Fitzpatrick et al., 1995; Blanchette & Singh, 1999), les vers de terre 

(Stenersen et al., 1979, Borgeraas et al., 1996), les crustacés (Keeran & Lee, 1987; Leblanc & 

Cochrane, 1987), les insectes (Stenersen et al., 1987; Prapanthadara et al.,1996), les poissons 

(George & Young, 1988; Martínez-Lara et al., 1997; Pérez-López et al., 2000), les mammifères 

(Habig et al., 1974; Kamisaka et al., 1975; Rouimi et al.,1996; Bolton & Ahokas, 1997) et les plantes 

(Pascal et al., 1998; Hong et al., 1999). L’activité de la GST a également été largement utilisé 

comme un biomarqueur de stress (Fitzpatrick et al., 1997 ; Shailaja & D'Silva, 2003; Cunha et al., 

2007). 

 

Le stress oxydatif provoqué par le Cd a été bien documenté dans de nombreux animaux 

aquatiques (Reddy &Bhagyalakshmi 1994; Roméo et al., 2000; Almeida et al., 2002; Risso-de 

Faverney et al., 2004; Wang et al., 2008). Les enzymes antioxydantes constituent le système de 

défense majeur contre les ROS (Lei et al., 2011) ; cependant, les réponses varient selon les espèces, 

les enzymes, et les contaminants (Livingstone, 2001). Des études qui ont été faites au sein de notre 

laboratoire sur G. affinis, ont montré que l’augmentation de l’activité de la GST est hautement 

corrélée avec la diminution du taux de GSH, ce qui suggère que le xénobiotique conjugué par le GSH 

est catalysé par la GST pour réduire son effet toxique (Zaidi & Soltani, 2011 ; Chouahda & Soltani, 

2009). Dans la présente étude, une induction de l’activité spécifique de la GST a été enregistrée chez  

D. trunculus traité avec le cadmium (CL50-96 h) dans les déférents temps d’exposition. 

L’augmentation de l’activité de la GST après le traitement est une forme de défense qui  traduit la 

détoxication du xénobiotique dans l’organisme pour permettre son élimination. Des études similaires 

ont révélé une induction de la GST chez les Mollusques Bivalves tels que  Ruditapes decussatus suite 

à une exposition à différents HAP (Hoarau et al., 2001), et aussi traité par les effluents municipales 

(Kamel et al., 2012), Perna viridis exposé à différentes doses du  cadmium, cuivre, plomb et au zinc 



(Rajkumar & John Milton, 2011), ainsi que chez D. trunculus pêché au niveau d’un site pollué ( 

Amira et al., 2011 ; Soltani et al., 2012).  L’induction de cette enzyme a été aussi rapportée chez le 

Mollusque Bivalve Pecten maximus traité par le tributylten (TBT), l’éthylméthane et le sulfatane (Le 

Pennec & Le Pennec, 2003).  En effets, le Cd provoque l’induction de la GST chez plusieurs espèces 

tels que les Poissons d’eau douce : Channa punctatus (Dabas et al., 2012), G. affinis (Chouahda & 

Soltani, 2009) et Rhamdia quelen (Pretto et al., 2011). Concernant les polluants organiques on note 

également une induction de la GST avec le flucycloxuron (pesticide) chez G. affinis (Zaidi & Soltani, 

2011), avec le naphtalène chez Anguilla anguilla (Teles et al., 2003). Wu et al. (2011) ont observé 

chez Oxya chinensis (Orthoptera: Acrididae) une augmentation de l’activité de la GST après 

traitement au malathion (pesticide organophosphoré). De plus, la stimulation de l’activité de la GST a 

été observée  par Won et al. (2011) chez l’Annélide polychète Perinereis nuntia après exposition au 

Cd, et aussi chez  Laeonereis acuta  subit au même traitement (Sandrini et al., 2008). La réponse de 

l’activité de la GST dépend de plusieurs facteurs comme le type de xénobiotique, la concentration, le 

temps d’exposition et de l’espèce (Oruç & Üner, 2000).  

 

 De nombreuses études ont montré après exposition aux polluants une augmentation et / ou 

réduction de la GST dans divers organismes aquatiques (Geracitano et al., 2004; Pérez et al., 2004; 

Ait Alla et al., 2006). En fait, une inhibition de cette dernière a été observée chez la moule Mytilus 

galloprovincialis contaminée par  le benzo[a]pyrène (Akcha et al., 2000). Des études menées aussi en 

terrain ont montré de même une inhibition de la réponse des GST chez des Bivalves Scrobicula plana 

collectés dans un site contaminé par comparaison à des organismes provenant de sites de référence 

(Erkuden et al., 2004). De même, une étude menée par Stephensen et al. (2000) a montré une 

absence de changement chez le Poisson Myoxocephalus scorpius provenant des sites contaminés par 

rapport à leurs témoins relatifs.  

 

Les résultats obtenus durant la période de restauration (96 h) révèlent une diminution progressive 

de l’activité de la GST. Cette diminution traduit la récupération rapide de l’activité de l’enzyme. 

Après de nombreuses recherches, aucun travail sur l’activité de l’AChE, la CAT et la GST chez les 

Mollusques Bivalves traités par les polluants en période de restauration n’a été trouvé. En effet, chez 

les Poissons les mêmes observations ont été signalées, Rhamdia quelen exposé au Cd, il a été 

récupérée son activité initiale après 7 et 14 jours de restauration  (Pretto et al., 2011), chez G. affinis 

traités avec le diflubenzuron et flucycloxuron, l’activité de la GST a été récupéré après 1 et 2 jours 

respectivement. Cependant, la récupération est plus chez les individus traités avec le (DFB), et ceci 

est en fonction de la dose utilisée durant le traitement (Zaidi & Soltani, 2011).  

 



4.2.3. Activité de  la catalase 

 

Le stress oxydatif peut provenir de la production accrue des espèces réactives de l’oxygène (ROS) 

induites par des métaux lourds et de nombreux contaminants organiques (Livingstone, 2001). Les 

ROS stimulent l'activité des enzymes antioxydantes (Bagnyukova et al., 2006). Les antioxydants au 

sens large représentent l’ensemble des molécules susceptibles d’inhiber directement la production, de 

limiter la propagation ou de détruire les ROS (Sies, 1997a; 1997b). Ces antioxydants peuvent agir en 

réduisant ou en dismutant ces ROS, en les piégeant pour former un composé stable. Les mécanismes 

d'actions antioxydantes agissent pour éliminer  ces  espèces  réactives  ainsi  que leurs  catalyseurs,  

induire  la  synthèse  des antioxydants et augmenter l'activité des systèmes de réparation  et 

d'élimination  des molécules endommagées (Cossu et al., 1997). Les enzymes antioxydantes sont des 

biomarqueurs du stress oxydatif ;  cependant, les réponses à la pollution varient selon les espèces, les 

enzymes, et les contaminants (Pandey et al., 2003). Le Cd peut diminuer la concentration et/ou 

l’activité des antioxydants ou conduire à leur augmentation dans les cellules en fonction de 

l’importance du stress (Ochi et al., 1987; Yang et al., 1997; Dagnino et al., 2007; Cuypers et al., 

2010).   

 

La catalase (CAT : EC 1.11.1.6) est une enzyme antioxydante impliquée dans la défense de la 

cellule contre les effets toxiques du peroxyde d’hydrogène en catalysant sa décomposition en eau et 

oxygène, c’est un biomarqueur de stress oxydatif (Almeida et al., 2007; Jebali et al., 2007). Les 

catalases sont des hémoprotéines tétramériques ayant un atome de fer par sous-unité, ont une masse 

d’environ 240 KDa. Elles sont sensibles à certains contaminants inducteurs de stress oxydatif, 

comme les HAP, PCB ou certains pesticides (Livingstone, 1993) et les métaux (Labrot et al., 1996). 

Dans le présent travail, l'exposition de D. trunculus  au Cd (CL50-96 h) produit une  augmentation 

significative de l’activité de la CAT après 24 h d’exposition. L’induction de l’activité spécifique de la 

CAT en corrélation avec le SOD constitue la première ligne de défense contre le stress oxydatif 

(Asagba et al., 2008).  L’augmentation de l’activité de la CAT chez D. trunculus par rapport aux 

témoins suggère l’élimination des H2O2 résultant de l’exposition au Cd.  De nombreuses études ont 

montré des changements de l'activité de la CAT lors de l'exposition au Cd. Verlecar et al. (2008) 

signalent que les métaux lourds (Cd, Cu, Pb, et Zn) peuvent induire une augmentation de l'activité 

CAT chez les Bivalves. Une augmentation de la CAT a été observée dans les tissus de Perna viridis 

exposé au cadmium, cuivre, zinc et au plomb (Rajkumar & John Milton, 2011) et dans la glande 

digestive de Ruditapes decussatus exposés aux effluents municipaux traités (Kamel et al., 2012), 

ainsi que chez D. trunculus pêché au niveau d’un site pollué (Amira et al., 2011).  Une induction de 

l’activité de la CAT chez Mytilus galloprovincialis a été remarquée au niveau des sites pollués (Box 

et al., 2007). Plusieurs contaminants organiques tels que les pesticides et les fertilisants ont induisent 



une induction de l’activité de la CAT chez les organismes marins (Rodriguez-Ariza et al., 1993; Solé 

et al., 1995; Cossu et al., 1997; Khessiba et al., 2001, 2005). L’augmentation de la CAT a été aussi 

observée chez les Poissons ; exemple, dans l’hépatopancréas de Gambusia affinis traité avec 

diflubenzuron et flucycloxuron (Zaidi & Soltani, 2010 ; 2013), dans le foie de Rhamdia quelen après 

7 et 14 jours de traitement avec le cadmium (Pretto et al., 2011) ainsi chez Sparus aurata après 24 h 

d’exposition au métal polluant (Souid et al., 2012).  Déférentes concentrations du Cu, Cd, Zn et Cr 

(0,1 à 1,5 mg/L) augmente l’activité de la CAT dans le foie de Tilapia du Nil  Oreochromis niloticus 

après 96 h d’exposition (Atli et al., 2006). Chez Leporinus obtusidens l’exposition au Zn (2,3 et 4,6 

mg/L) et au Cu (0,02 and 0,04 mg/L) pendant 30 et 45 jours provoque l’augmentation de l’activité de 

la CAT (Gioda et al., 2007). Dabas et al. (2012) ont observé une augmentation de la CAT dans le 

foie de Channa punctatus traité avec le Cd en réponse à H2O2 produit par le SOD. D’autre part, la 

diminution de l’activité de la CAT a été rapportée par plusieurs auteurs. Par exemple,  chez le Poisson  

Esomus danricus traité avec le cuivre (Vutukuru et al., 2005), chez G. affinis exposé au pesticide 

chlorpyrifos (Kavitha & Venkateswara Rao, 2008).  Par contre, aucune variation de l’activité de cet 

enzyme n’a était enregistré dans le foie de Rhamdia quelen exposé à un herbicide Roundup 48% 

(Cavalheiro de Menezes et al., 2011), de même que chez Oreochromis niloticus après exposition au 

pesticide organofluorine l’etoxazole (Sevgiler et al., 2004).  

 

De plus, lors du transfert dans une eau non contaminée (période de restauration), l’activité de la 

CAT a été récupérée ; en effet, nous avons enregistré une diminution significative après 48 h. Des 

résultats similaires ont été observés chez le Poisson téléostéen R. quelen traité avec le Cd, l’activité 

enzymatique de la CAT au niveau du foie diminue après 7 jours de restauration (Pretto et al., 2011). 

Cavalheiro de Menezes et al. (2011) ont constaté chez R. quelen  (traité avec herbicide Roundup 

48%) que l’activité de la CAT a été récupérée après 8 jours de restauration, chez G. affinis, on note 

une récupération au bout de 16 jours après traitement avec le chlorpyrifos (Kavitha & Venkateswara 

Rao, 2008) et au bout de 8 jours de restauration après traitement par le diflubenzuron et 

flucycloxuron (Zaidi & Soltani, 2010). 

 

4.3. Bioaccumulation du cadmium et dépuration 

 
Le golfe d’Annaba est la plus importante zone touristique et économique côtière située à l'Est de 

l'Algérie. Il est contaminé par de grandes quantités de polluants d'origine urbaine, agricole, portuaire 

et aussi les activités industrielles. Plusieurs travaux antérieurs ont étudié l’accumulation des métaux 

traces chez les Crustacés décapodes  (Abdennour et al., 2000 ; 2004) et chez les Bivalves (Drif et al., 

2005 ; Abdennour & Drif, 2009 ; Beldi et al., 2006). Divers métaux lourds dont le Cd ont été détectés 

dans les sédiments (Abdenour et al., 2000), mais également dans les tissus de Donax trunculus à des 



taux qui varient significativement selon les saisons et les sites (Beldi et al., 2006). De plus, 

l’accumulation des métaux lourds chez D. trunculus conséquence des activités anthropiques affecte la 

physiologie des mâles et des femelles de cette espèce (Hamdani & Soltani-Mazouni, 2011). 

 

Les concentrations des métaux traces (Zn,  Cu,  Fe,  Cd  et  Pb) ont été trouvées chez différentes 

espèces de Donax qui varient en fonction des saisons et le niveau de contamination des sites :  D.  

deltoides  (Haynes  et al., 1997), D. trunculus (Fishelson et al., 1999; Usero et al., 2005)  and  D.  

rugosus  (Sidoumou  et  al.,  2006). Des variations saisonnières similaires des teneurs en métaux 

traces ont été observées chez diverses espèces de Mollusques filtreurs: Pecten maximus, Chlamys 

opercularis, M. edulis, M. galloprovincialis, M. californianus, C. gigas, C. virginica (Bryan, 1973 ; 

Phillips, 1976 ; Majori et al., 1978; Boyden & Phillips, 1981 ; Ritz et al., 1982 ; Farrington et al., 

1983 ;  Metayer et al., 1985 ; Usero, 2005). En effet,  D. trunculus  a fait l’objet de plusieurs études 

s’intéressant à l’analyse de certains  métaux traces comme celles de Chouba et al. (2004) sur le 

littoral du golfe de Tunis, Roméo & Gnassia Barelli, (1988) sur les côtes Mauritaniennes, Uséro et al. 

(2005)  sur les côtes sud de l’Espagne, Beldi et al. (2006) sur le littoral du golfe d’Annaba (Algérie) 

et Ozkan et al. (2009) sur les côtes de la mer Marmara (Turquie). 

 

La bioaccumulation des métaux lourds par les organismes aquatiques implique un transfert du 

métal du milieu environnant vers le milieu intérieur. En effet, le passage du Cd dans le milieu interne 

des organismes dépend également de leur état physiologique. Les Mollusques Bivalves sont 

largement utilisés dans les programmes de biosurveillance en raison essentiellement pour  leur 

sédentarité et de leur capacité considérable de concentrer  les  polluants dans leurs tissus (Feldstein et 

al., 2003). Or, les invertébrés marins, notamment les Bivalves concentrent très rapidement le Cd 

(Ray, 1986). L'écotoxicologie et la chimie du cadmium (Cd) ont été largement étudiées dans les 

milieux marins. En tenant compte des normes Européennes (1997) de quelques métaux lourds qui ont 

été fixées, pour autoriser la consommation de ces organismes comestibles. Les concentrations 

maximales permises sont les suivantes : pour le plomb 25 µg/g de tissu sec (BOE, 1991) et 50 µg/g 

de tissu sec (Great Britain-Parliament, 1979), le cadmium 5 µg/g de tissu sec (CEFAS, 1997) et 10 

µg/g de tissu sec (NHMRC, 1987), Zn 250 µg/g de tissu sec (Ministry of Food, 1953) et 750 µg/g de 

tissu sec (NHMRC, 1987) et le Cu 100 µg/g de tissu sec (BOE, 1991) et 350 µg/g de tissu sec 

(NHMRC, 1987). La concentration du cadmium dans les tissus mous des organismes marins pouvant 

être plusieurs fois supérieure aux concentrations en métaux dans le milieu environnant (Ansari et al., 

2004; Apeti et al., 2009). Au laboratoire, après traitement avec le cadmium à la CL25-96 h (1,32 

mg/L) et à la CL50-96 h (2,59 mg/L) pendant 48 et 96 h d’exposition, une augmentation significative 

de la concentration du Cd (µg/mg de tissu sec) a été notée dans la chair de D. trunculus 



comparativement aux témoins. Les données de la présente étude indiquent que l’exposition au 

cadmium produit une bioaccumulation importante de ce métal chez D. trunculus. L’accumulation du 

Cd est augmentée corrélativement avec l’augmentation de la dose administrée dans les différents 

temps d’exposition. La capacité bioaccumulatrice des Bivalves exposés à une contamination 

métallique soit au laboratoire soit dans leur milieu naturel a été mise en évidence chez plusieurs 

espèces de Bivalves telles que  R. decussatus (Bebianno et al., 1993 ; Smaoui-Damak et al., 2003 ; 

2004),  C. fluminea (Legeay et al., 2005) et D. polymorpha (Marie et al., 2006). La pénétration du 

cadmium dans les cellules est en fonction du temps et directement proportionnelle à sa concentration 

dans l’eau (George et al., 1978; Kohler & Riisgard, 1982; Poulsenet al., 1982; Chong & Wang, 

2001). Luoma & Rainbow (2008) ont rapporté que l’accumulation de métaux traces par les 

organismes aquatiques est principalement dépendante de la concentration. Les travaux sur la 

bioaccumulation et la dépuration du cadmium sur D. trunculus après une exposition aigüe n’ont pas 

encore été rapportés pour le moment dans la littérature. L’accumulation du Cd a été observée chez les 

Gastéropodes marins Nassarius reticulatus (Hylland et al., 1994) et Austrocochlea constricta (Walsh 

et al., 1994). Après 30 jours d’exposition à 0,1 et 1 mg/L du Cd chez le Tilapia du Nil Oreochromis 

niloticus une accumulation de ce métal a été détecté à des taux élevés dans le foie (Cogun et al., 

2003). Une contamination du crabe Carcinus maenas à 3 μg/L du Cd pour une période de 21 jours a 

conduit à une bioaccumulation du métal au niveau des branchies puis de l’hépatopancréas (Martin-

Diaz et al., 2005). Une même tendance a été observée chez l’écrevisse Procambarus clarkii exposé 

21 jours à 10 ou 30 μg/L du Cd (Martín-Díaz et al., 2006). Knakievicz & Ferreira (2008) ont montré 

que le Cu s’accumule dans le corps de la planaire Girardia tigrina (0,2 mg/L après 24 h 

d’exposition).Une corrélation entre la concentration du polluant dans les tissus des organismes et 

dans les sédiments a été observée (Baumard et al., 1998). En effet, Freitas et al. (2012) ont montré 

une élévation de la concentration des métaux lourds (Zn, As et Cd) chez les Mollusques Bivalves 

Ruditapes decussatus et Ruditapes philippinarum collectés au niveau d’un même site 

comparativement au sédiment. Haiqing et al. (2009) ont également trouvé des concentrations élevées 

du Cd et Zn dans les tissus de Ruditapes philippinarum par rapport aux sédiments. Contrairement, 

chez la moule Mytilus trossulus au niveau de la Mer Baltique les concentrations de métaux traces ne 

sont pas corrélées avec ceux des sédiments (Rainbow et al., 2004). 

 

Chez les Mollusques Bivalves l’accumulation du Cd dépend du temps d’exposition et varie selon 

l’organe étudié. Chez le Bivalve Pyganodon grandis l’accumulation du Cd au niveau de la glande 

digestive suit le gradient de la contamination métallique (Bonneris et al., 2005). Chez la moule 

Mytilus edulis les concentrations en Cd augmenteraient proportionnellement à la période d’exposition 

(Amiard-Triquet et al., 1986). Nos résultats sont en accord avec ces observations. Mouneyrac et al. 



(1998) ont observé chez l’huître Crassostrea gigas que les concentrations du métal (Cd) dans la 

glande digestive étaient plus élevées que celles enregistrées dans les branchies. Chez Ruditapes 

decussatus, les études de contamination au Cd effectuées au laboratoire (Géret et al., 2002 ; Ladhar-

Chaabouni et al., 2007), ainsi que les études menées in situ (Hamza-Chaffai et al., 1999) ont montré 

d’une part, que les concentrations en Cd augmentaient avec sa teneur dans le milieu environnemental, 

et d’autre part, que l’ordre d’accumulation était : glande digestive > branchies > reste du corps 

(Bebianno & Serafim, 2003). De plus, Souid et al. (2012) ont obtenu que l'exposition à court terme 

(24 h) du Poisson Sparus aurata traité au Cd à la CL50 (0,5 mg/L) induit une accumulation 

importante de ce métal au niveau de l’intestin. En outre, plusieurs auteurs ont soulevé l’effet des 

variations thermiques sur l’absorption et l’accumulation des métaux par les Mollusques Bivalves. Par 

exemple, Ritz et al. (1982) ont trouvé que le taux d’accumulation du Cu, Zn et Pb par Mytilus edulis 

baisse quand la température s’élève, tandis que Asso (1984) a mis en évidence que le couple 

salinité/température était à l’origine des fluctuations saisonnières de l’accumulation des métaux 

lourds chez les moules Perna perna et Mytilus galloprovincialis en baie d’Alger. D’autres auteurs ont 

évoqué l’influence du pH sur la biodisponibilité et la bioaccumulation des métaux en agissant sur leur 

spéciation chimique. Boyden (1974) a été rapporté que la concentration du Pb, Cu, Zn et Fe chez 

Mytilus edulis a été diminuée avec l'augmentation du poids corporel alors que la concentration du Ni 

et Cd reste constante. De plus, les facteurs abiotiques par leur action sur les processus physiologiques 

liés au métabolisme et surtout à la reproduction joueraient un rôle important dans la bioaccumulation 

des métaux. Selon Mauri & Arando (1983) et Cheggour et al. (1990) les processus physiologiques 

liés à la reproduction (gamétogenèse et ponte) semblent être les facteurs essentiels qui expliquent les 

variations des concentrations métalliques chez les Mollusques Bivalves. Il a été rapporté que 

l’accumulation des métaux lourds (Zn, Cd et Cu) chez ces espèces pourrait être affectée par le cycle 

de reproduction (Combra & Carraca, 1990). Des résultats similaires ont été enregistrés par Moukrim 

et al. (2000) chez Mytilus galloprovincialis et Perna perna. Cependant, Drif & Abdennour (2010) ont 

signalé que la concentration des métaux traces (Pb, Zn, Cu et Ni) chez D. trunculus variée 

considérablement entre les sexes. De plus, Une baisse concentration en métaux durant la période de 

reproduction, et des taux plus élevés durant la gamétogenèse ont été observé chez D. trunculus 

(Idardare et al., 2011). 

 

Durant la période de dépuration, une diminution de la concentration du Cd dans la chair de D. 

trunculus a été observée après 96 h. Les résultats obtenus révèlent que D. trunculus a la capacité de 

bioaccumuler et d’éliminer le Cd après une période d’exposition assez courte. Ceci suggère que cette 

espèce est un excellent bioaccumulateur du Cd. De plus, elle possède des systèmes d’élimination ou 

de neutralisation des métaux dont le rôle est de rétablir l’homéostasie. Un des systèmes les plus 



importants est la prise en charge des métaux par des ligands spécifiques tels  que les 

métallothionéines (Viarengo & Nott, 1993). La synthèse de ces protéines est induite par une 

augmentation de l’exposition aux métaux, ils assurent ainsi la régulation des concentrations 

intracellulaires de différents éléments métalliques. Une autre possibilité de séquestration des métaux 

lourds est l’inclusion de ces éléments dans des lysosomes. Les résultats obtenus sont en accord avec 

d’autres travaux  ayant testé différents polluants. En effet, Sobral & Widdows (1997) ont  révélé une 

réduction de Cu après 5 jours de dépuration chez Ruditapes decussatus.  Naqvi et al. (1998) ont 

constaté une réduction du Cd, As, et Pb pendant les 2 premières semaines de députation chez 

l’écrevisse Procambarus clarkii, tandis que  chez l’ecrevise Astacus leptodactylus, une baisse 

concentration du Cd a été observée après 3 semaines de dépuration (Guner, 2010). Par contre, Cinier 

et al. (1999) ont noté qu’après un délai de 42 jours de dépuration, la concentration du Cd dans les 

reins de Cyprinus carpio a été augmentée ; cette augmentation peut se produire en raison d'une 

redistribution du Cd dans les tissus avant son excrétion ultime. 
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5. CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES 

 

Cette étude, en continuité avec les travaux antérieurs, vise à examiner la toxicité aigüe d’un 

élément trace métallique prépondérant dans le golfe d’Annaba, le cadmium, chez une espèce 

bioindicatrice de la pollution Donax trunculus (Mollusca, Bivalvia). Dans un premier temps, ce 

travail a pour objectif d’estimer les concentrations létales CL50 et la CL90 du Cd additionné dans l’eau 

d’élevage à différentes concentrations (5, 7,6 et 10 mg/L) pendant 24, 48, 72 et 96 h d’exposition, et 

d’évaluer l’effet du Cd en mesurant l’activité  spécifique de trois biomarqueurs, 

l’acétylcholinestérase (AChE), la catalase (CAT) et la glutathion S-transférase (GST). Le Cd entraine 

une mortalité de l’espèce étudiée avec une relation dose-réponse. Les données obtenues serviront de 

base à des études toxicologiques et physiologiques sur l’impact du cadmium sur D. trunculus. Cette 

série d’expérience montre que D. trunculus met en place un système de détoxication relativement 

efficace suite à une exposition au Cd. Le traitement des individus de D. trunculus avec le Cd indique 

une inhibition de l’AChE et une induction de la CAT et GST au cours de la période d’exposition, ceci 

révèle que le Cd induit un stress oxydatif par la stimulation du système de détoxication (CAT et 

GST), et il exerce une action neurotoxique mise en évidence par l’inhibition de l’AChE. De plus, les 

activités enzymatiques initiales ont été  récupérées progressivement après une période de restauration 

de 96 h, ce qui indique une détoxication rapide du Cd dans l’organisme. Ces résultats suggèrent que 

D. trunculus pourrait être utilisé dans les programmes de biosurveillance de la qualité des milieux 

aquatiques.  

 

Dans une seconde série d’expérience, nous avons effectué un traitement avec le Cd à deux 

concentrations (CL25-96 h et CL50-96 h) chez D. trunculus pour déterminer sa bioaccumulation après 

48 et 96 h d’exposition suivi d’une période de dépuration de 96 h. Les résultats obtenus nous 

montrent que le Cd s’accumule rapidement chez D. trunculus. De plus, cette espèce a un grand 

potentiel pour l’élimination de Cd/ Ainsi, l’espèce testée est un bon bioindicateur de la pollution et 

possède de grandes potentialités en tant qu’outil d’évaluation notamment de l’impact de la pollution 

métallique. 

 

A l’avenir, il serait intéressant de poursuivre ces investigations par : 

 

- Évaluer expérimentalement l’impact des xénobiotiques chez les bivalves à différents niveaux 

d’organisation biologique (moléculaire, subcellulaire, cellulaire, tissulaire, de l’organisme, de la 

population et de l’écosystème). 



- Développer des recherches par le dosage d’autres enzymes de détoxication comme le cytochrome 

P450 et des biomarqueurs spécifiques de la pollution métallique (les métallothionéines)  chez D. 

trunculus afin d’obtenir des informations complémentaire sur l’action des métaux lourds.  

 

- Compléter l’étude expérimentale de toxicité à une durée d’exposition plus longues afin de percevoir 

la réversibilité ou non des effets dans les organismes exposés. 

 

- Réaliser une analyse des eaux et du sédiment afin de déterminer la nature des polluants  présents en 

complément de ce qui a été fait dans les tissus in situ. 

 

- Etudier l’effet de la toxicité du cadmium en période de repos sexuel chez D. trunculus. 

 

- Faire une étude ultrastructure des organes cibles dont les gonades et le manteau. 

 

- Utiliser un mélange de polluants lors d’expérimentation au laboratoire pour se rapprocher du milieu 

naturel. 
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6.1. RESUME 

  
La pollution métallique est l’une des formes de pollution anthropique les plus dangereuse 

menaçant le golfe d’Annaba. L’étude menée vise à l’évaluation de la toxicité aigüe du cadmium, à 

l’égard d’un Mollusque Bivalve Donax trunculus (Linnaeus, 1758) en condition de laboratoire. Trois 

aspects ont été examinés : 

 

- Aspect toxicologique : Les bioessais de toxicité du cadmium à différentes concentrations (5, 7,6 et 

10 mg/L) ont été réalisés afin d’estimer les concentrations létales 50 (CL50) et 90 (CL90) pendant 24, 

48, 72 et 96 h d’exposition. Le Cd entraîne une mortalité de l’espèce étudiée avec une relation dose-

réponse.  

 

- Aspect enzymatique :  L’impact du Cd au niveau de manteau de D. trunculus a été déterminé sur 

trois biomarqueurs de neurotoxicité l’acétylcholinestérase (AChE), et du stress oxydant 

respectivement, la catalase (CAT) et la glutathion S-transférase (GST). L’étude comporte deux 

périodes successives, une période de traitement continue avec le Cd (CL50) pendant 96 h d’exposition 

suivie d’une période de restauration dans l’eau non contaminée pendant 96 h. Les résultats obtenus 

révèlent une inhibition de l’AChE associée à une augmentation des activités CAT et GST après 96 h 

d’exposition au Cd, comparativement aux témoins. Le transfert des individus exposés au Cd dans 

l’eau non traitée montre une récupération progressive du statut normal. 

 

- Aspect bioaccumulation dans les tissus : Les taux de cadmium dans les tissus de D. trunculus ont 

été déterminés au cours du temps durant l’exposition et la restauration en utilisant deux 

concentrations (CL25-96 h et CL50-96 h). Au cours de la période d’exposition, on note une 

augmentation de la concentration du Cd dans les tissus après 48 et 96 h chez les séries traitées 

comparativement aux témoins. Durant la période de restauration, on observe une réduction des taux 

de Cd dans les tissus ont pour les deux concentrations au bout de 96 h. 

L’ensemble des résultats montre que D. trunculus est sensible au Cd. Celui-ci s’incorpore 

progressivement dans le corps. Son organisme réagit rapidement en mettant un système de 

détoxication relativement efficace. 

 

 

 

Mots clés : Cadmium, Donax trunculus, Toxicité aigüe, Biomarqueurs, Enzymes, Bioaccumulation. 
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6.2. ABSTRACT 

 
Metal pollution is one of the most dangerous forms of anthropogenic pollution in the Gulf of 

Annaba. The study aims to assess the acute toxicity of cadmium, in Donax trunculus (Linnaeus, 

1758) under laboratory conditions. Three aspects have been examined: 

 

-Toxicological aspect: Bioassays of cadmium of toxicity were performed at different concentrations 

(5, 7, 6 and 10 mg / L) in order to estimate the lethal concentrations 50 (LC50) and 90 (LC90) for 24, 

48, 72 and 96 h of exposure. Cd causes mortality of the species studied with a dose-response 

relationship. 

 

-Enzymatic aspects: The impact of Cd in D. trunculus was determined on three biomarkers of 

neurotoxicity acetylcholinesterase (AChE), and of oxidative stress, catalase (CAT) and glutathione S-

transferase (GST), respectively. This study includes two successive periods, metal exposure period 

(LC50 for 96 h) followed by a recovery period in untreated water for 96 h. The results show an 

inhibition of AChE associated with an increase of CAT and GST activities after 96 h of exposure to 

Cd, compared to controls. The transfer of individuals exposed to Cd in untreated water shows a 

gradual recovery of normal status. 

 

-Bioaccumulation of Cd in tissues: Cadmium levels in the tissues of D. trunculus were measured 

using atomic absorption spectrophotometry during exposure (LC25-96 h and LC50-96 h) and recovery 

periods. During the exposure period, there was an increase in the concentration of Cd in the tissues 

after 48 and 96 h in treated series compared to controls. During the recovery period, a reduction of 

Cd content was observed in the tissues for both tested concentrations after 96 h exposure period. The 

results revealed that D. trunculus is sensitive to Cd. This metal was gradually incorporated into the 

body. D. trunculus responds quickly with a relatively effective detoxification system. 

 

 

 

Key words: Cadmium, Donax trunculus, Acute toxicity, Biomarkers, Enzymes, Bioaccumulation. 

 

 

 

 

 



 6 .3 . هلخص

 ٚؼخبش انخهٕد انًؼذَٙ يٍ أْى أشكبل انخهٕد انخٙ حٓذد خهٛح ػُببت . حٓذف ْزِ انذساست إنٗ حقٛٛى انسًٛت انسبدة نهكبديٕٛو حسج

(Linnaeus, 1758) Donax trunculus  نذٖ زٕٛاٌ سخٕ٘ ثُبئٙ انقٕقؼت ظشٔف انًخبش  

: خٕاَب حًج دساسخٓب ثلاثت   

ل( ٔرنك نخؼٍٛٛ انخشاكٛض /يهغ01ٔ  6,7 - 5حًج دساست انسًٛت انسبدة نهكبديٕٛو بخشاكٛض يخخهفت ) : يومفحص السوية الحادة للكاده

ٔقذ اثبج يٍ خلال ْزِ انذساست أٌ انكبديٕٛو  .سبػت يٍ انخؼشض 0 6ٔ  64 – 24 – 42( خلال CL90) 01( ٔ CL50) 51انًًٛخت 

 .إخببت -ٚسبب انٕفٛبث نذٖ انسٕٛاٌ انًذسٔط انؼلاقت حشكٛض

)يؤشش  الاسٛخٛم كٕنٍٛ اسخشا : ػهٗ يسخٕٖ ثلاد يؤششاث زٕٛٚت D. trunculusحى حسذٚذ حأثٛش انكبديٕٛو نذٖ  : الجانب الإنزيوي

( )يؤششٍٚ انخٕحش انخبكسذ٘( ٔ حشًم انذساست CAT( ٔ انكبحلاص )GSTحشاَسفشاص ) S -انغهٕحبثٌٕٛ ,(AChEانسًٛت انؼصبٛت( )

سبػت يٍ انخؼشض حهٛٓب يشزهت انُقبْت فٙ انًبء انغٛش يهٕد  07( إنٗ CL50-96 hيشزهت انؼلاج انًسخًش ) : يشزهخٍٛ يخخبنٛخٍٛ

سبػت يٍ انخؼشض  07بؼذ  GST ٔCATٔ صٚبدة فٙ َشبط  AChEانُخبئح انًخسصم ػهٛٓب حذل ػهٗ حثبٛط َشبط  .سبػت 07خلال 

 .يبء غٛش يهٕد ُٚخح ػُّ اسخؼبد حذسٚدٙ فٙ انٕضغ انطبٛؼَٙقم الأفشاد انًؼبندت ببنكبديٕٛو فٙ  .يقبسَت يغ انشٕاْذ

-CL50-96 h  ٔ CL25حى حسذٚذ يؼذل حشاكى انكبديٕٛو داخم انكبئٍ انسٙ ببسخؼًبل اثٍُٛ يٍ انخشاكٛض ) : التراكن الحيوي للكادهيوم

96 h)  خلال يشزهت انخؼشض ٔ انُقبْت . خلال يشزهت انخؼشض: َلازع صٚبدة فٙ حشكٛضCd م خسى داخD. trunculus  24بؼذ  ٔ

 نكهخب انخشاكٛض . Cdسبػت نذٖ انكبئُبث انًؼبندت يقبسَت يغ انشٕاْذ. أيب خلال يشزهت انُقبْت نٕزع  ٔخٕد اَخفبض يسخٕٖ  07

ُذ ٚخفبػم ػ . D. trunculus زسبط نهكبديٕٛو انز٘ ديح حذسٚدٛب داخم انكبئٍ انسٙ D. trunculusأظٓشث انُخبئح الإخًبنٛت أٌ 

 بٕضغ َظبو فؼبل لإصانت انسًٕو. Cdحؼشضّ نلاضطشاببث انُبحدت ػٍ 

 

 .انخشاكى انسٕٛ٘ -إَضًٚبث  -يؤششاث زٕٛٚت  -انسًٛت انسبدة   - D. trunculus -: كبديٕٛو  الكلوات الوفتاحية
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Résumé 

Ce travail entre dans le cadre du programme de biosurveillance de la qualité des eaux du golfe d’Annaba utilisant une 

espèce bioindicatrice de la pollution, comestible et très abondante, Donax trunculus L. (Mollusca, Bivalvia). Pour cela 

nous avons effectué une étude biométrique portant sur la longueur antéro-postérieure de la coquille ainsi qu’un suivi 

mensuel de l’activité de la glutathion peroxydase (GPx) dans deux sites : El- Battah et Sidi Salem. L’étude biométrique 

montre qu’il existe une taille maximale (37 mm) enregistrée chez la population de D. trunculus du site El-Battah avec 

des différences mensuelles de croissance entre les deux sites d’études. Le dosage de la GPx indique une augmentation de 

l’activité de ce biomarqueur au niveau de Sidi Salem comparativement à El-Battah. Ceci est en rapport avec le niveau de 

pollution relativement élevé à Sidi Salem. 

Abstract 

This work is included within the framework of a biomonitoring program of the gulf of Annaba by the use a bioindicator 

species, Donax trunculus (Mollusca, Bivalvia). For that, we carried out a biometric study on the antero-posterior length of 

the shell as well as a monthly measure of the activity of glutathione peroxidase (GPx) in two sites: El- Battah and Sidi 

Salem. The biometric study shows that there was a maximum size (37 mm) recorded in D. trunculus from El-Battah. The 

measurement of GPx indicates an increase in the rate of this biomarker at Sidi Salem, site considered as polluted, 

comparatively with those of El-Battah. These difference observed between the two sites is related to their pollution level.  

 

                                                                                                                          ولخصال
ػهٗ يسخٕٖ  ط صبنر نلأكم ٔ يخٕفش كثٛشأ رنك اسخخذاو كبئٍ سخٕ٘ ثُبئٙ انقٕقؼت زبس ٬ٚذخم ْزا انؼًم فٙ إطبس بشَبيح يشاقبت َٕػٛت يٛبِ خهٛح ػُببت 

ػهٗ يسخٕٖ يٕقؼٍٛ سٛذ٘ سبنى ٔ  pGxإضبفت إنٗ يخببؼت شٓشٚت نخغٛشاث  َشبط   نزنك قًُب ببَدبص دساست بٕٛيخشٚت نطٕل انقٕقؼت. D.nulncnu.tانخهٛح 

 pPGنًٕقؼٍٛ.قٛبط انًؤشش انسٕٛ٘ سى نقٕقؼت سدم ػُذ فئت انبطبذ يغ اخخلافبث شٓشٚت فٙ انًُٕ بٍٛ ا76انبطبذ.انذساست انبٕٛيخشٚت بُٛج ٔخٕد طٕل أقصبِ 

  .ٚذل ػم ٔخٕد اسحفبع فٙ َشبط ْزا انًؤشش ػُذ فئت سٛذ٘ سبنى ٔ انز٘ ٚؼخبش ٔسط يهٕد يقبسَت يغ يٕقغ انبطبذ

 

INTRODUCTION 
La pression anthropogénique exercée sur l'environnement marin, constitue un problème écologique réel, en particulier 

dans les pays industrialisés. La ville d’Annaba est le siège d’une forte activité industrielle qui contribue aux rejets de 

multiples polluants tels que les métaux lourds et les pesticides (ABDENOUR et al., 2000; 2004 ; BELDI et al., 2006 ; 

OUNISSI, 2007 ; BOYD, 2010). Les multiples pollutions qui découlent d’une telle activité humaine et industrielle ont 

pour point de convergence le milieu marin (BOUZERAA et al., 2004). Ceci a permis la mise au point d’outils de 

biosurveillance écotoxicologique appelés biomarqueurs qui rendent compte des niveaux de pollution auxquels sont 

soumis les bioindicateurs (LAVADO et al., 2006). Les biomarqueurs constituent donc un outil biologique naturel qui 

peut signaler la pollution d’un milieu ainsi que la biodisponibilité des substances toxiques (MC CARTHY & SHUGART, 

1990 ; LAGADIC et al., 1994 ; ROMEO et al., 2000 ; LAM, 2009). En tant que filtreurs, les bivalves sont de meilleur 

modèle représentatif pour les études de l'effet du stress sur le mécanisme de défense antioxydant (VERLECAR et al., 

2006). C’est pourquoi, notre travail vise a préciser la variation mensuelle de l’activité de la gluthation peroxydase (GPx, 

EC 1.11.1.9), enzyme impliquée dans la réduction du peroxyde d’hydrogène, des lipides hydroperoxydes et d’autres types 

de peroxydes en eau ou en alcools mais aussi dans l’élimination du radical hydroxylé (DRAPER & HADLEY, 1990), 

chez une espèce de bivalve Donax trunculus, considéré comme un excellent bioindicaeur de la pollution marine 

(FISHELSON et al., 1999; MOUKRIM, 2004; SOLTANI et al., 2005 ; SIFI et al., 2007). La croissance et la dynamique 

des populations (Beldi, 2007) ainsi que le cycle reproducteur (HAMDANI & SOLTANI-MAZOUNI, 2011) de D. 

trunculus dans le golfe d’Annaba ont été précisés. La GPx a été évaluée dans le manteau de D .trunculus, pêché durant 

trois mois (février, mars, avril) de l’année 2009 au niveau de deux sites du golfe d’Annaba : El Battah pris comme 

référence, et Sidi Salem, un site pollué par différents rejets issus des activités urbaines, portuaires et industrielles. Ce 

travail est complété par une étude biométrique. 
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MATERIEL ET METHODES  
Présentation des sites de prélèvement 

Le golfe d’Annaba est situé à l'extrême Nord Est du littoral algérien, le climat est de type méditerranéen caractérisé par 

un hiver doux et humide et un été sec et chaud. limité à l’Est par le cap Rosa (8° 15’E et 36° 58’N), et à l’Ouest par le cap 

Garde (7° 16’E et 36° 58’ N), distant de 40 Km et une profondeur qui ne dépasse pas 65 m. Le site El Battah (36° 50’N- 

8° 50’E), placé environ 30 kilomètres à l'est d'Annaba caractérisé par son éloignement de toute source de pollution et est 

soumis à un régime hydrodynamique important, le second site Sidi Salem (36° 50’N-7° 47’E) situé environ 1 kilomètre à 

l'est d'Annaba, reçoit, par le biais de l’oued Seybouse, des déchets urbains en plus des rejets d’une zone industrielle 

spécialisée dans la production de fertilisants et de produits phytosanitaires (Fig. 1). 

 
Figure 1. Position géographique du golfe d’Annaba et sites d’échantillonnage (1 Sidi Salem, 2 : El Battah).  

 

Présentation de l’espèce 

Donax trunculus (LINNAEUS, 1758) est un Mollusque Bivalve très répandu dans le golfe d’Annaba (VAISSIERE et 

FREDJ, 1963) et est consommé par les populations locales. C’est un organisme filtreur et sédentaire, qui reflètent au 

mieux les conditions du milieu, vu leurs capacités à accumuler dans leurs tissus divers polluants (VALAVANIDIS et al., 

2006) et métaux lourds (BELDI et al., 2006). Il  se nourrit de phytoplancton et de matières organiques en suspension. 

 
Collecte des échantillons  

L’échantillonnage de D. trunculus a été effectué mensuellement de février à avril 2009 d’une manière aléatoire à l’aide 

d’un râteau à main ou cope. Le dosage biochimique a été effectué sur des individus vivants ayant une taille moyenne de 

25 ± 1 mm et un poids moyen 264 ± 67 mg. La moitié du manteau de chaque individu est prélevé et servira au dosage de 

la glutathion peroxydase (GPx). De plus, une mesure de la longueur antéro-postérieure a été réalisée à l’aide d'un pied à 

coulisse sur 100 individus/ site et par mois, prélevés d’une façon aléatoire. 

 

Activité de la glutathion peroxydase  

L’activité du glutathion péroxydase est mesurée avec un kit Sigma-Aldrich (LAWRENCE & BURCK, 1976.). Ce dernier 

utilise une méthode de détermination indirecte basée sur l’oxydation du glutathion réduit (GSH) en glutathion oxydée 

(GSSG); cette réaction est catalysée par le GPx, qui sera par la suite couplé pour le recyclage du GSSG en GSH en 

présence du glutathion réductase (GR) et du NADPH. La diminution de l’absorbance de NADPH mesurée à 340 nm 

pendant l’oxydation de NADPH en NADP+ est une indication de l’activité de GPx, puisque le GPx est le facteur limitant 

le taux de la réaction couplée. La réaction est exécutée à 25°C et pH 8. Après centrifugation (9000 trs/mn, 15 mn à 4 C°), 

une fraction aliquote de 50 μl du surnageant est récupérée et additionnée 890 µl du tampon glutathion peroxydase, 50 μl 

de NADPH et 10 µl de substrat tert-butyl Hydroperoxyde (t-Bu-OOH) sont ajoutés. Après 15 secondes de repos, la 

lecture des absorbances, s'effectue à 340 nm toutes les 10 secondes pendant 1 minute. 

 

Analyse statistique 

Les données obtenues ont été traitées par différents tests statistiques tels que la régression linéaire, le test "t" de Student et 

l’analyse de la variance à deux critères de classification (site, mois). Les données ont été traitées à l’aide du logiciel 

d’analyse statistique MINITAB (Version 13.31, Penn State College, PA, USA). Le niveau de signification est p<0,05. 
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RESULTATS                                            
Les variations mensuelles de la longueur (mm) de la coquille de D. trunculus sont représentées dans le tableau I.  La 

longueur varie  de 21,1 ± 0,21 à 22,2 ± 0,12 à Sidi Salem, et de  22,5 ± 0,25 jusqu’à 24,8 ± 0,21 à El Battah. Une 

différence hautement significative (p< 0,001) est notée aux mois de mars et avril entre les deux sites.  

 

Tableau I: Variation mensuelle de la longueur de la coquille (mm) de D. trunculus pêché dans deux sites du golfe 

d’Annaba: El-Battah et Sidi Salem de février à avril 2009 (m±s ; n= 100). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Activité de la glutathion péroxydase (GPx) 

 Les résultats relatifs à la GPx exprimés en µM /min/ml du surnageant sont représentés dans le tableau II et la figure 1. Ils 

montrent une activité minimale enregistrée au mois de février aussi bien pour le site El-Battah que pour celui de Sidi-

Salem avec des valeurs respectives de 0,019 ± 0,002 et 0,036 ± 0,003 µM/min/ml. Les valeurs maximales ont été 

observées au mois de mars (0,053 ±0,008 à El-Battah et 0,086 ± 0,019µM /min/ml à Sidi-Salem). La comparaison des 

moyennes entre les deux sites indique une augmentation hautement significative (p <0,001) du taux de GPx au mois de 

février, et une augmentation significative (p< 0,05) au mois de mars et avril. L’analyse de la variance à deux critères de 

classification (site, mois) révèle des effets mois et site hautement significatifs (Tableau III, Fig. 2).      

 

 

Tableau II: Variation mensuelle du taux de glutathion peroxydase (µM/min/ml) au niveau du                                                                        

manteau de D. trunculus pêché dans deux sites du golfe d’Annaba : El-Battah et Sidi Salem de Février à Avril 2009 

(m±s ; n= 4). 

 

 

 

 

 

 

 

Tableau III : Analyse de la variance à deux critères de classification (site, mois) de l’activité de la glutathion peroxydase 

dans le manteau de D. trunculus pêché dans deux sites du golfe d’Annaba: El-Battah et Sidi Salem de février à avril 2009. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Sites 

Mois 
Sidi Salem El Battah P 

Février 22,2 ± 0 ,12 22,5 ± 0,25 0,290 

Mars 21,1 ± 0,21 22,8 ± 0,29 0,000*** 

Avril 21,3 ± 0,20  24,8 ± 0,21 0,000*** 

Mois Sidi Salem El Battah P 

Février 0,036 ± 0,003 0,019 ± 0,002    0,000*** 

Mars 0,086 ± 0,019 0,053 ±0,008 0,038 * 

Avril 0,076 ± 0,016 0,041 ± 0,007 0,017* 

Sources de la variance DDL SCE CM F obs P 

Site  1 0,0047 0,0047 35,86 0,000*** 

Mois 2 0,0075 0,0037 28,65 0,000*** 

Interaction : Site/Mois 2 0,00042 0,0021 1,60 0,22 

Erreur résiduelle 18 0,0023 0,00013   

Totale 23 0,015    
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Figure 2: Variation mensuelle du taux de glutathion peroxydase (µM/min/ml) au niveau du manteau de D. trunculus 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba : El-Battah et Sidi Salem de Février à Avril 2009 (m±s ; n=4).  
 

 

DISCUSSION ET CONCLUSION 
Selon KENNISH (2002), la qualité de l'eau dans les régions d'estuaire est diminuée par suite des effluents 

anthropogéniques. L’analyse de la distribution des fréquences de tailles permet une estimation du taux de croissance chez 

D. trunculus; la méditerranée est caractérisée par un recrutement bimodal de ces populations. La taille maximale 

enregistrée des échantillons prélevés dans les deux stations est de 37 mm. L'activité de la GPx est également bien 

exprimée chez les invertébrés aquatiques tels que les crustacés, échinodermes, et les mollusques (GAMBLE et al., 1995). 

Nos résultats montrent, une augmentation de l’activité de GPx à Sidi Salem pendant la période d’étude comparativement 

à El Battah. Cette différence observée entre les deux sites d’études peut être expliquée par une réduction des apports 

nutritifs durant la période estivale et par une pollution environnementale. La présence d’une grande quantité de coquilles 

vides dans le sédiment de la plage de Sidi Salem laisse supposer une mortalité massive de D. trunculus dans ce site 

exposé à différentes sources de pollution tels les éléments traces métalliques (BELDI, 2007). Une augmentation de 

l'activité des enzymes antioxydantes exposées à une variété de contaminants organiques et en métal avait été observée en 

réponse à améliorent l'effort oxydant, mais les réponses sont transitoires et variables selon les espèces, les enzymes, et les 

contaminants (COSSU et al., 2000 ; LIVINGSTONE, 2001 ; VALAVANIDISA et al., 2006). 
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ABSTRACT 

 
Pollution  by  heavy  metals  is  a  serious  problem  due  to  their  toxicity  and  ability to  accumulate  in  the  biota.  The 

present  study  was  undertaken to  investigate  the acute  toxicity  of  cadmium,  a  heavy  metal  widely  detected  in  the 

aquatic environment due to natural effects and anthropogenic activities. Thus, we evaluate the toxicity of this metal on 

acetylcholinesterase (AChE) and glutathione S-transferase (GST) activities in the marine bivalve Donax trunculus L. 

(Mollusca, Bivalvia). Cadmium was added in the rearing water at a concentration corresponding to 96-h LC50 prealably 

determined .The activities of GST and AChE were determined in the mantle at different exposure times (0, 24 , 48, 72 and 

96 h). The results show a significant decrease (p< 0.001) in AChE activity and a significant increase (p< 0.05) in GST 

activity as compared with controls.  In a second series of experiment, exposed animals were there after transferred to clean 

water up to 4 days to assess the recovery pattern. The data obtained suggested that D. trunculus was able to overcome 

relatively rapidly the stress induced by cadmium. 

 

 

INTRODUCTION 

 
Pollution of aquatic environments by heavy metals is a world-wide problem due to the persistency and continuing 

accumulation of metals in the environment [1].  The occurrence of heavy metals in the environment mainly results from 

anthropogenic activities [2].Trace metals are important persistent pollutants inaquatic ecosystems world-wide and are 

especially prevalent in freshwater, estuarine and coastal marine ecosystems exposed to high degrees of urban pressure 

[3,4,5].The concentration of heavy metals in natural environment depends on both natural and anthropogenic 

factors,which may play an important  physiological role, but, also may impose a toxic effect on biosensors [6]. Morever, 

heavy metals can bioconcentrate and bioaccumulate in the food chain and contribute to chronic toxicity [7]. 

Consequently, evaluating the ecological and ecotoxicological risks linked to trace metal contamination is becoming a 

major issue [8]. Such heavy metal like cadmium (Cd), is a non essential element to living organisms in nature, which can 

cause highly toxicity [9]. Most of the cadmium in the marine environment is estimated to come from anthropogenic 

sources, mainly as industrial effluent [10]. Marine invertebrates represent an integrant part of aquatic ecosystem and for 

this reason they are essential keys to evaluate its health [11], they can bioaccumulate, biomagnificate or biotransfer 

certain metals to concentrations high enough to bring about harmful effects [12, 13]. The suspension-feeder bivalve 

Donax trunculus (Bivavia: Donacidae) is largely distributed in West-African, European and Mediterranean coasts and has  

been previously used as a sentinel species in environmental assessment  [14, 15, 16, 17]. [18,19]. This species was found 

in higher densities in the sand beaches of the Annaba gulf in Algeria [20]. Growth and population dynamics [21] and the 

reproductive cycle of D. trunculusin Annaba gulf have been examined [22]. Their habitats are exposed to several   
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pollutants from different sources [23].  Biomarkers are now generally accepted as useful tools in monitoring programs for 

the assessment of the impact on marine ogranisms and ecological health of pollutants and anthropogenic activities [24,  

25, 26]. Indeed, these organisms are protected against oxidative stress by several defense mechanisms with antioxidant 

enzymes such as glutathione S-transferase, a family of enzymes witha key role in the general biotransformation of 

xenobiotics and endogenous substances [27]. Acetylcholinesterase activity is considered as an exposure biomarker to  

organophosphate and carbamate pesticides [28], and also to other contaminants such as metals, synthetic detergents,  

some components of fuel oils and algal toxins [29,30,31,32].The present study was undertaken in order  to estimate the 

96-h LC50 value of cadmium, a heavy metal widely detected in the aquatic environment, and to investigate its acute 

toxicity on AChE and GST activities, and to study the recovery pattern in an edible species usedas a sentinel organism D. 

trunculus. 

 

MATERIALS AND METHODS 

 

2.1. Animals and experimental conditions  
Donax trunculus (Linnaeus, 1758) were collected from El-Battah beach (36° 50’N- 8° 50’E).  

The sandy beach of El-Battah was chosen as a relatively clean site, located approximately 30 kilometers to the Est of 

Annaba city (Algeria), far from any source of pollution. After collection, bivalves (27.48 ± 2.28 mm) were transported to 

the laboratory and acclimatized during 48 h before exposure in 50-liter glass aquaria.  Exposed and control bivalve were 

reared in aquaria containing seawater (temperature: 17.68 ± 0.14 °C, salinity: 34.0 ± 2.25 g /L, pH: 8.28 ± 0.27, dissolved 

oxygen: 3.05 ± 0.06 mg/L) and sand which come from El-Battah site and 100 individuals in each aquarium.  

 

2.2. Chemical and toxicity test  
The concentrations of cadmium used in this study were 5, 7.6 and 10 mg/L. Three replications of 100 individuals per 

dose, were used. The duration of experiment was 96 h. The mortality percentages in the different treatments were 

corrected in accordance [33] and analysed by probitanalysis [34]. The LD50 and LD90 values (i.e., the dose causing 

mortality/effects in 50 and 90% of the treated animals, respectively) to gether with corresponding 95% confidence limits 

(95% CL) were calculated [35].  

 

2.3. Enzyme essays  
D. trunculus were exposed to LC50concentration for 96 h of cadmium determined previously. Bivalve that survived after 

96 h of exposure were transferred into a medium not contaminated (considered as day 0) up to 4 days to study the 

recovery pattern of environmental biomarkers. In each experiment, untreated bivalve were also usedas controls. At 

appropriate time, animals were sampled from control and treated series during the exposure (96 h) and recovery (4 days) 

periods. Each mantle was dissected and stored until biomarker analysis. The AChE activity wasestimated accordingly to 

[36], using acetylthiocholine as a substrate. The activity rate was measured as change in optical density (OD/min) at 412 

nm. GST activity was determined using 1-chloro-2,4-dinitrobenzene (CDNB) as suubstrate according to [37]. The activity 

rate was measured as change in optical density (OD/min) at 340 nm. The final avtivity of AChE and GST was expressed 

as µM/min/mg protein. Protein content was quantified by the Coomassie Blue method [38], using Bovine Serum Albumin 

(BSA) as standard.  

 

2.4. Statistical analysis 
Results are presented as means ± standard deviation (SD). Data from bioassays subjected to analysis ofvariance after 

angular transformation of corrected mortalitypercentages. When the analysis of variance was significant (p<0.05), mean 

values obtained were separated by Least Significant Difference test (LSD). Differences between control and exposure 

groups were determined by Tukey’s test. In the other experiments, the comparison of mean values was made by Student’s 

t-test. A significant difference was assumed when p < 0.05. All statistical analyses were performed using MINITAB 

Software (Version 15, Penn State College, PA, USA).  

 

RESULTS 

3.1. Toxicity tests  
Figure 1 shows the relation between the cadmium concentration and the mortality rate of Donax trunculus.  

Percentage of mortality at 96 h was 75% in 5mg/L and 83% in 7.6 mg/L of Cd.  D. trunculus had 92% mortality in 10 

mg/L. The results obtained from acute statistic toxicity experiments of cadmium upon D. trunculus were evaluated by 

using Finney’s Probit Analysis. The lethal concentrations estimated after a 96-h exposure to gether with their 

corresponding 95% confidence limits were: LC50= 2.59 mg/L (2.25 - 2.97) and LC90= 9.25 mg/L (8.04 - 10.63). 
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Fig 1. Acute toxicity of cadmium on D. trunculus: mortality (%) recorded after a 96-H exposure as function the concentration 

(means ± SD; values affected with a different letter are significantly different at p<0.05). 

 
 

3.2. Change in glutathione S-transferase activity 

The acute studies comprised of daily exposure to the metal at 2.59 mg/L for 96 h followed by a recovery studies up to 4 

days. The results relating to the effect of cadmium on the GST activity are presented in figure 2. The exposed bivalves 

exhibited significant induction in GST activity. The increase in GST activity is significant (p < 0.05) at 24, 48 h, 72 h (p< 

0.01) and at 96 h (p < 0.001) of exposure. The values recorded increased until 96 h of exposure to reach a maximum of 

4.67 ± 1.00 µM/min/mg proteins.  These results were confirmed by ANOVA two-way, a significant (p < 0.001) time (F = 

7.13 df= 4, 33) and treatment (F = 43.78, df= 1, 33) effects, and a significant (p < 0.01) time-treatment interaction (F = 

4.08, df= 4, 33) were observed. The Tukey’s test revealed that there was a significant difference in GST activity between 

controls and Cd-treated series. 

 

 
 

Fig 2. Activity of GST (µM/mn/mg of proteins) on D. trunculus exposed to cadmium at LC50 (m ± SD; n=4-5) (*: significant difference at  

p < 0.05; **: significant difference at p < 0.01; ***: significant difference at p < 0.001). 

 

 

3.3. Change in acetylcholinesterase activity 
After a 24h exposure to Cd, data show that the rate of AChE activity decreased significantly in dose dependent manner in 

treated bivalves compared with the control (Fig 3). Variance analysis showed that the inhibition of AChE activity was  
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very highly significant (p < 0.001) at the end of exposure to achieve a minimum of 10.19±1.17 µM/min/mg proteins. Two  

way ANOVA revealed a significant (p < 0.001) effects of treatment (F = 60.87, df= 1, 40) and exposure time (p< 0.01) (F 

= 4.61, df= 4, 40), and a significant (p < 0.001) time - treatment interaction (F = 7.02, df= 4, 40). The Tukey’s test 

revealed that there was a significant difference in GST activity between controls and Cd-treated series. 

 

 
 

Fig 3. Activity of AChE (µM/mn/mg of proteins) on D. trunculus exposed to cadmium at LC50 (m ± SD; n=4-5). (*: significant difference 

at p < 0.05; **: significant difference at p < 0.01; ***: significant difference at p < 0.001). 

 

 

3.4. Recovery study  
Bivalves were exposed to LC50 of cadmium for 96 h (day 0) then transferred to clean water, when AChE and GST 

activities were measured at different intervals of  day 0, 2 and day 4 (Figs 4 & 5). At day 2, the exposed bivalves 

exhibited significant decrease in GST activity. In contrast, there was a very significant difference (p < 0.01) in GST 

amounts between Cd-treated series and controls at day 0 and 2, which was gradually restored to the control levels by day 

4 (Fig 4). AChE activity remained relatively lower compared to control during the recovery period,followed by an 

significant decrease (p < 0.05) at day 2 (Fig 5). On the other hand, at the end of depuration period (4 days) there was no 

significant (p > 0.05) difference between control and treated series, which indicates that the mollusc bivalve D. trunculus 

have the ability to overcome the stress of toxicant. 

 

 
 

Fig 4. Activity of GST (µM/mn/mg of proteins) on D. trunculus exposed to cadmium at LC50 for 96 h and its recovery response (m ± SD; 

 n=4-5). (*: significant difference at p < 0.05; **: significant difference at p < 0.01; ***: significant difference at p < 0.001). 
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Fig 5. Activity of AChE (µM/mn/mg of proteins) on D. trunculus exposed to cadmium at LC50 for 96 h and its recovery response (m ± 

SD ; n=4-5). (*: significant difference at p < 0.05; **: significant difference at p < 0.01; ***: significant difference at p < 0.001). 

 

 

DISCUSSION 

 
Antioxidant defense system, which is generally ubiquitous in animal species and different tissues types, is found widely 

in aquatic organisms. When subjected to metal contamination, bivalves are subjected to oxidative damage, increasing the 

cellular concentration of Reactive Oxygen Species (ROS). Under elevated metal levels, they are also able to activate their 

antioxidant systems in orderto eliminate ROS, inducing the activity of antioxidant enzymes [39]. The present 

investigation presents the effectof Cd exposure to bivalve D. trunculus, we tested the responses of biochemical 

biomarkers such as GST activities, an enzyme of the phase II of biotransformation process,and the activity of AChE, an 

important enzyme in the maintenance of normal nerve function [40]. Induction of GST activity has been used as a 

biomarker of exposure to xenobiotics, that catalyze the conjugation of variety of electrophilic substrate to the thiol group 

of GSH, producing less toxic forms [41]. Numerous studies reported raised GST activities in diverse aquatic species in 

response to environmental or laboratory exposure to xenobiotics [42, 43]. However, the activity of antioxidant enzymes 

such as CAT, SOD, and GST, can vary depending on the intensity and duration of the chemical stress applied to the 

organism in addition to the susceptibility of the exposed species [44]. In the present work, GST activity of D. trunculus 

was increased in a time-dependent manner at all of the exposed concentrations of Cd, indicating that Cd stress can induce 

the ROS generation and interfere with the antioxidant enzymatic defense system in bivalves [45]. Additionally, some 

studies suggested that the oxidative stress induced by the heavy metals results in an increase in ROS, stimulating an 

increase in antioxidant enzyme activity [46]. It has been shown that antioxidant defense systems protect cells from Cd-

induced toxicity [47]. GST plays a critical role inmitigating oxidative stress in all life forms [48, 49], and GST activity 

also has been widely used as a biomarker to detect stress [50, 51]. As an antioxidant enzyme, GST activities had either a 

significant increase or decrease with different patterns according to the exposed elements or exposure conditions [39]. In 

fact, GST activity of D. trunculus increased upon Cd exposure, coinciding with our study. Similar results were obtained 

in previous investigations of polychaetes Nereis diversicolor [39] and Laeonereis acuta [52] exposed to Cd. The 

induction of GST activities was also reported in several fish species: G. affinis treated with cadmium [53], with 

halofenozide [54] or with diflubenzuron and flucycloxuron [55], in Oreochromis niloticus exposed to diazinon [56] and in  

O. mossambicus exposed to monocrotophos [57] indicating ongoing detoxification mechanisms. [58] showed that with 

Cd contamination  Ruditapes philippinarum  increased the activity of GST. On the other hand, a decrease in the GST 

activity was reported in mussels Mytilus galloprovincialis exposed to benzo[a]pyrene [59, 60]. It was also shown that the 

population of D. trunculus inhabiting in a polluted site had a lower activity of GST than that living in an unpolluted site 

[61]. GST is the most sensitive biomarker and its activity has been shown to increase in the whole organism or particular 

organs (gills, digestive gland) as a function of the xenobiotic concentration [62].  

 

Acetylcholinesterase (AChE) activity is considered of great interest in evaluating the effects of exposure to neurotoxic 

compounds in aquatic animals [63]. It is an enzyme involved in the synaptic transmission of nerve impulses and is 

inhibited by neurotoxic compounds [64]. However, the responsiveness of AChE to other chemicals including metals has  
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also been reported [65, 66]. Several studies showed the potential use of this enzyme activity as a useful biomarker for 

detecting general physiological stress in aquatic organisms caused by exposure tocontaminants [67]. The results of 

present study showed importantinhibition of AChE activity after the exposure of D. trunculus to cadmium compared to 

controls. The significant responses indicated that the AChE activity decreased as function the exposure time to reach a 

minimum until the end of treatment (96h).This inhibition may be the result ofa neurotoxic effect due to cadmium toxicity. 

Moreover, a correlation was reported between heavy metal pollution and decreases in AChE activity in D. trunculus from 

industrialised areas and harbour sectors in the gulf of Annaba [68, 23, 69, 19, 70].Similar observations have been reported 

in Silver Catfish Rhamdia quelen exposed to Cadmium [71], in G. affinis exposed to FCX [72] and to chlorpyrifos [73]. 

[74] found significant reduction in AChE activity of  M. galloprovincialis exposed to copper, and in the blue mussel M. 

edulis exposed to azamethiphos[75], as well as in the zebra mussels  Dreissena polymorpha exposed to chlorpyrifos and 

terbutilazine[76]. The inhibition of AChE by different metals and PHC indicated that lead, cadmium and copper are the 

most predominant inhibitor [77]. Moreover, AChE activity is extremely variable between species [28]. 

 
 

When D. trunculus were removed from cadmium exposure and transferredto clean water, recovered rapidly AChE and 

GST activities after 4 days. In the recovery period, GST and AChE levels of mollusc exposed to cadmium for 4 days were 

similar to the control value. This metal induced an oxidative stress [78]. Subsequently, this rapidly stimulated the 

antioxidant defences as evidenced bychanges in biomarkers measured during the treatment and the recovery period. 

However, these enzymes reacted during this period, GST decreased its activity, possibly indicating a compensatory 

response against the toxic. In contrast, AChE increased during the recovery period, indicating metal toxicity. Increased 

GST activity in Rhamdia quelen after cadmium exposure was observed and the recovery period of 7 days are needed [71]. 

GST activity in G. affinis exposed to DFB and FCX required periods of 1 and 2days respectively of recovery [72]. The 

activity of GST showed in both species Ruditapes decussates and Ruditapes philippinarum, a decrease from environment 

condition to 7 days of depuration [79]. In Rhamdia quelen exposed to cadmium, a period of 14 days was necessary to 

recover AChE activity [71] while G. affinis exposed to FCX, recovered AChE activity after 4 and 8 days in cleanwater 

according to concentration [72]. The recovery was influenced by time of exposure and type of toxic used.  

 

In conclusion, our results indicate that the mollusk bivalve D. trunculus can be used as a bioindicator for acute exposure 

to cadmium. This metal stimulated rapidly the antioxidant system as evidenced by an increase in GST activities.The 

decreases in AChE activity also suggested a neurotoxic action of Cd. The recovery pattern showed that D. trunculus have 

the ability to overcome rapidly the stress induced by treatment.  
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