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Introduction 
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1. INTRODUCTION 

 

         Le milieu marin est particulièrement vulnérable aux effets toxiques des 

polluants, il est considéré comme le réceptacle des produits chimiques utilisés dans 

les activités industrielles, agricoles et urbaines (Rao et al., 2007 ; Canesi et al.,  2011 ; 

Freitas et al., 2012; Fang et al., 2013). Parmi les différentes sources de pollution des 

milieux marins et en plus de l’agriculture, souvent responsable d’une part non 

négligeable de la contamination chimique des hydrosystèmes par l’utilisation de 

produits phytosanitaires ; l’industrie est le premier responsable de la quasi-totalité 

des rejets des produits chimiques dans les eaux naturelles, elle opte pour implanter 

ses unités à proximité des fleuves, des rivières, des canaux de la mer et des zones 

margino-littorales pour évacuer ses déchets qui ont inévitablement augmenté les 

niveaux de pollution par les produits chimiques dans les eaux naturelles ( Akif et al., 

2002; Jordao et al., 2002 ; D’Adamo et al., 2008 ; Onivogui et al., 2015; El Hassani et al., 

2016). Ces zones margino-littorales (côtières, estuariennes et lagunaires) sont le 

refuge de nombreuses espèces de poisson marines auxquelles elles servent de 

nurseries (Hervé et Bruslé, 1979), et par conséquent elles accumulent dans leurs 

tissus les résidus des différents polluants persistants (Binelli and Provini, 2003 ; 

Ennouri et al., 2008 ; Ben Salem, 2014), tels que les Polychlorobiphényles (PCBs)     

( Canesi et al., 2003 ; Jayed et al., 2015), les Polychlorodibenzo-p-dioxines (PCDDs) 

et les Polychlorodibenzo-furanes(PCDFs) (Rawn et al., 2006), les Hydrocarbures 

Aromatiques Polycycliques (HAPs) (Kouzayha, 2011; Souyei, 2015), le Tributylétain 

(TBT) (Gomez-Ariza et al., 2000), les pesticides organophosphorés et carbamates 

(Xuyang et al., 2008 ; Bahrouni, 2010 ; Mokbel et al., 2015) , ainsi que certains 

métaux lourds (Rajkumar et al., 2011 ; Eddaoudi et al., 2014 ; El Hassani et al., 

2016). L’impact de ces composés toxiques qui n’arrêtent pas de s’accroitre en 

quantité et en variété dans notre société de plus en plus technologique, a été 

largement étudié dans notre laboratoire sur plusieurs organismes visés, spécialement, 

sur des insectes à intérêt agronomique, tels que Tenebrio molitor et Ephestia 

kuehniella (Soltani et al., 2002 ; Khebbeb et al., 2008 ; Meskache & Soltani-

Mazouni, 2013 ; Kirane-Amrani et al., 2015 ; Tazir et al.,2016 ; Bakli et al., 2016), à 

interet médical, Blattela germanica (Habes et al., 2006 ; Kilani-Morakchi et al., 

2014), les moustiques du genre culex (Boudjelida et al., 2008 ; Djeghader et al., 2013 ; 

Bouabida et al ; 2017 ), Apis mellifera (Achou et Soltani, 1997 ; Barour et al., 2005 ; 
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Loucif-Ayad et al.,2008 ; Nabti et al., 2014 ; Rouibi et al., 2016 ), Lymantria dispar 

(Ouakid et al., 2005) ; ainsi que sur des espèces non visées telles que le myriapode 

Eupolybothrus nudicornis (Daas et al., 1996 ; 2007 ; Soucha et al., 2015), le poisson 

Gambusia affinis (Soltani et al., 2008 ; Chouahda & Soltani, 2013 ; Zaidi & Soltani, 

2013), Les crevettes Penaeus kerathurus et Palaemon adspersus ( Soltani et al., 2009 ; 

Morsli et al., 2015), et l’haricot de mer Donax trunculus (Beldi, 2007 ; Belabed & 

Soltani, 2013 ; Merad & Soltani, 2017). 

 

         Les enjeux environnementaux et sanitaires, liés aux polluants toxiques dans les 

milieux aquatiques, sont actuellement au cœur de nombreux débats de société et de 

prise de conscience de la nécessité de réduire la pollution toxique de l’eau (Binelli &  

Provini, 2003 ; Sarkar et al., 2006). La préservation de l’environnement est donc 

devenue une des priorités des scientifiques et des gestionnaires de la mer. C’est ainsi 

que l’étude des polluants et de leurs effets sur les écosystèmes a donné naissance à 

une discipline récente qu’est l’écotoxicologie dont le développement est consécutif à 

l’augmentation des rejets et des accidents dus à l’intensification des activités 

anthropogéniques (Valavanidis et al., 2006). 

 

         Pendant de nombreuses années, la surveillance de l’environnement marin 

reposait sur des méthodes de chimie conventionnelle plus au moins sensibles, 

conduisant à l’évaluation des concentrations des substances considérées comme 

dangereuses pour l’environnement, dans l’eau, les sédiments et les organismes qui 

peuplent les écosystèmes côtiers (Van der Oost et al., 2003 ; Abdel-Gawed et al., 

2012). Ces méthodes ont gagnées leurs places chez les scientifiques Algériens, en 

révélant des concentrations extrêmement élevées en polluants toxiques bioaccumulés 

dans certains organismes marins prélevés des différents sites de la côte Algérienne, 

dépassant même les normes tolérées et les seuils références (Bouderbala et al., 1996 ; 

Beldi et al., 2006 ; Taleb & Boutiba., 2007; Khati, 2009 ; Bentata-Keddar et al., 

2016). Si de tels dispositifs restent indispensables pour l’identification et la 

quantification de nombreux polluants, ils présentent toutefois certains inconvénients 

dont les difficultés analytiques, la spécificité et la sensibilité des méthodes de 

détection à certains polluants et essentiellement le coût élevé des compagnes 

pluriannuelles. Par ailleurs, certaines familles de toxiques échappent à cette 

surveillance soit parce qu’il s’agit de molécules totalement nouvelles, soit parce que 
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le devenir de certains polluants dans le milieu est encore mal connu (calabrese et al., 

1991). Enfin, si les analyses physico-chimiques donnent des indications sur la 

présence ou l’absence d’un polluant, elles ne renseignent pas sur l’impact réel du 

polluant sur sa cible finale, c'est-à-dire l’organisme vivant, puisque les nombreuses 

interactions polluants/polluants et polluants/organismes ne sont pas prises en compte 

(Aït-Aïssa et al., 2003). Il apparaît donc que cette évaluation de la qualité du milieu 

sans la détermination des effets toxiques de ces polluants sur leur cible biologique 

est insuffisante pour évaluer l’état de l’écosystème marin. Dans ce but de 

nombreuses études ont été récemment développées sur l’utilisation des changements 

biochimiques, physiologiques, histologiques et comportementaux à l’échelle de 

l’organisme pour évaluer l’exposition aux agents contaminants (Huggett et al., 1992 ; 

Flammarion et al., 2000 ; Caroline vignet 2014; Chalghmi et al., 2016). La complexité 

du métabolisme des polluants chimiques et des mécanismes de détoxification chez les 

êtres vivants incite à considérer l’interface chimie/biologie comme une composante 

majeure de la surveillance des effets des polluants. En réalité c’est plutôt la 

complémentarité des résultats obtenus par les analyses chimiques et biochimiques qui 

permet alors d’effectuer un diagnostic complet sur la source et l’impact d’une 

pollution sur un écosystème, tels est l’objectif des programmes de biosurveillance 

des milieux marins (Oros et al., 2007 ; Barhoumi, 2014). 

 

         Aujourd'hui, les stratégies de biosurveillance de l'environnement marin sont 

plus que jamais au cœur des préoccupations des scientifiques à travers la mise en 

place de nombreux programmes internationaux initiés par le Conseil International 

pour l'Exploration de la Mer (CIEM-ICES, 1978), la Commission Océanographique 

Intergouvernementale (IOC-UNESCO, 1986), le Programme des Nations Unies pour 

l'Environnement (PNUE), ainsi que des programmes nationaux initiés par plusieurs 

pays soucieux de la santé de leur environnement marin ( Van der Oost et al., 2003 ; 

Oros et al., 2007 ; Wilfried & Porcher 2009 ), dont la France a joué un rôle pilote en 

créant dès 1974, un Réseau National d'Observation de la qualité du milieu marin 

(R.N.O). L’Algérie n’a pas tardé en créant plusieurs réseaux de surveillance de 

l’environnement marin tel que le RSE en 2000 ayant pour objectif de contrôler la 

pollution des côtes oranaises, et en préparant une stratégie et un Plan National 

d’Actions pour l’Environnement et le Développement Durable (PNAE-DD, janvier 

2002). Ces programmes de biosurveillance reposaient initialement sur l’évaluation de 
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la toxicité d’une substance chimique par des tests de toxicité classiques sur un 

organisme vivant et ceci dans des conditions bien définies (Keddy et al., 1994 ; 

Norris et al., 1999). Cependant, ces tests même s’ils restent indispensables, sont 

longs et ne permettent pas de déterminer la toxicité d’un polluant avant l’observation 

d’un effet sur la mortalité ou la reproduction (Mc Carthy & Shugart, 1990). Il était 

donc important de développer des paramètres biochimiques et physiologiques plus 

sensibles mesurés chez des espèces vivantes plus spécifiques, afin d’obtenir une 

réponse plus précoce de l’impact d’une pollution et de prédire in situ ces effets 

néfastes sur l’environnement marin et ses organismes (Peakall, 1994). Actuellement 

la collaboration entre les scientifiques et les gestionnaires de l’environnement marin 

a permis le développement d’outils d’évaluation écotoxicologique plus spécifiques 

basés sur deux approches complémentaires, les bioindicateurs et les biomarqueurs 

(Viarengo et al., 2007). 

 

         Les bioindicateurs sont définis par les scientifiques comme des organismes ou 

groupes d’organismes utilisées pour déterminer la présence, l’abondance et la 

biodisponibilité des contaminants dans l’environnement par l’intermédiaire de 

concentrations mesurées dans ces organismes pris dans leur totalité ou dans un ou 

plusieurs organes et/ou tissus (Chambost-Manciet, 2002). D’autres désignent par 

bioindicateurs, Les espèces biologiques ou animales qui, du fait de leurs 

particularités écologiques, réagissent à un polluant par une modification nette et 

spécifique de leurs fonctions vitales (Markert et al., 2003). L’utilisation de 

bioindicateurs en écotoxicologie permet ainsi d’estimer la qualité du milieu 

aquatique et d’évaluer toute pression exercée par une pollution sur la santé et la 

structure des organismes vivants avant que toute la population ou l’écosystème ne 

soient perturbés (Walsh & O’Halloran, 1998 ; Narbonne et al., 1999 ; Stecke & 

Bendell- Young, 2000 ; Dellali et al., 2001). Des critères de sélection des 

bioindicateurs ont été établis comme la sensibilité, la reproductibilité et la pertinence 

écologique dont l’abondance spatiale et temporelle, la facilité d’échantillonnage et la 

gamme de réponses biologiques détectables pour bien représenter les phénomènes en 

cause de la pollution (Phillips & Rainbow, 1994 ; Lagdic et al., 1997). La batterie 

des organismes marins utilisés par différents chercheurs est large, elle comprend des 

algues, des mollusques bivalves, des poissons, ainsi que de nombreuses espèces de 

vertébrés et invertébrés (Errahmani et al., 2014 ;Aydın-Önen & Öztürk, 2017). 
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         Les poissons jouent un rôle majeur dans l’écologie des milieux aquatiques. Ils 

ont un rôle central dans les réseaux trophiques en raison de leur fonction de 

transporteurs d’énergie depuis de faibles niveaux trophiques jusqu’à des niveaux 

trophiques supérieurs (Beyer, 1996). De plus, certaines espèces se situent à des 

niveaux élevés des réseaux trophiques, ce qui leur permet d’être de bons intégrateurs 

des pressions de pollution rencontrées dans leur milieu de vie (Labrot, 1996). Les 

poissons constituent au sein des écosystèmes aquatiques des modèles de choix pour 

l’études de l’influence de la contamination chimiques sur ces milieux (Van der Oost 

et al., 2003). Ils sont largement utilisés comme espèces bioindicatrices de la 

pollution dans les programmes de biosurveillance de l’environnement marins 

(Prudente et al., 1997 ; Pereira et al., 2009 ;Yipel and Yarsan, 2014 ; Khandaker MU 

et al., 2015 ), tels que les Sparidés dont Sarpa salpa ( Bellassoued et al., 2013), les 

Moronidés dont le Dicentrarchus labrax (Ben Ameur et al., 2012), les Cyprinidé 

dont le Squalius cephalus et le barbus barbus (Aarab, 2004),les Cichlidés dont 

Oreochromis mossambicus (Naji et al., 2014) et Oreochromis Niloticus ( Tweel A et 

al., 2013), les Scombridés dont le Rastrelliger kanagurta (Khandaker MU et al., 

2015)  ainsi que les Mugilidés dont Mugil cephalus et Liza aurata (Ben Ameur et al., 

2015 ; Oliveira et al., 2009). 

 

         En entrant dans l’organisme, les xénobiotiques se lient à des récepteurs, qui 

sont localisés soit à la surface ou à l’intérieur de la cellule, soit sur les organites 

cellulaires. Le comportement d’un organisme vis-à-vis d’un xénobiotique dépend le 

plus souvent de la bioaccumulation, la biotransformation et l’excrétion de ce 

xénobiotique. Les effets biologiques qui en résultent sont susceptibles de provoquer 

une altération d’une ou plusieurs fonctions biologiques cellulaires ou physiologiques 

qui modifient l’homéostasie et la capacité d’adaptabilité de ces organismes avec pour 

conséquence la remise en cause de la structure de leur population, mais aussi leur 

croissance, reproduction et voire même leur survie (Van der Oost et al., 2003) (Fig 1). 

Afin de prédire ces effets, des indicateurs biochimiques plus spécifiques peuvent être 

des systèmes d’alarme précoces d’une contamination dont les effets sont encore réversibles, 

ces indicateurs biochimiques sont les biomarqueurs (Viarengo et al., 2007 ;Vigano et 

al., 2008 ; Wilfried et al.,2012). 
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Figure 01 : Effets biologiques subséquents à l’exposition aux contaminants chimiques-adapté de   

                Caquet et Lagdic. 1998. 

 

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

moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental, qui révèle 

l’exposition présente ou passé d’un individu à au moins une substance à caractère 

polluant (Lagadic et al., 1997). Ces biomarqueurs ont été proposés comme 

indicateurs précoces de la dégradation du milieu (McCarthy, 1990). Ils peuvent 

anticiper un changement majeur au niveau biologique de l’organisme avant son 

altération, et surtout avant que toute la population ou l’écosystème ne soient 
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perturbés (Sarkar et al., 2006). Cependant, se sont des outils qui doivent être 

manipulés délicatement car ils nécessitent une parfaite connaissance des facteurs 

biotiques et abiotiques du milieu, ainsi que les fluctuations naturelles du 

biomarqueurs lui-même (Binelli et al., 2006 ; Zhou, 2006 ; Sarker et al., 2006).  De 

plus un biomarqueur ne peut pas être utilisé seul pour détecter ou prévenir le risque 

d’une pollution. En conséquence plusieurs biomarqueurs complémentaires sont 

nécessaires pour évaluer l’impact biologique d’un mélange de polluants, c’est ce 

qu’on appelle l’utilisation d’une batterie de biomarqueurs (Bodin et al., 2004 ; Broeg  

et al., 2005 ; Viarengo et al., 2007). 

 

         De nombreux biomarqueurs biochimiques et cellulaires spécifiques mais aussi 

non spécifiques ont été étudiés chez les organismes aquatiques, Parmi ces 

biomarqueurs, on peut citer les biomarqueurs spécifiques tels que, 

l’acétylcholinestérase (AChE) (Mebarki et al., 2015 ; Fergani & Arab, 2017), la 

glutathion S-transférase (GST) ( Hoarau et al., 2004 ; Benradia et al., 2016), les 

monoxygénases à cytochrome P450 (Behrens & Segner, 2005), la métallothionéine 

(MT) (Ghedira et al., 2010, Naji et al., 2014, Doering et al., 2015) et 

l’éthoxyrésorufine-O-deethylase (EROD) (Gorbi et al., 2005 ; Binelli et al., 2006). Il 

existe également des biomarqueurs non spécifiques qui ont été largement étudiés et 

utilisés pour la détection des niveaux de pollution, comme le glutathion réduit GSH 

impliqué dans le système de défense anti oxydant (Sureda et al., 2006), la catalase 

(CAT) (Chalghmi et al., 2015), les vitamines ( A,C,E) ( Torres et al., 2002) et le 

malondialdéhyde ( MDA) qui est un produit issu de peroxydation lipidique des acides 

gras polyinsaturés des membranes cellulaires lors d’un stress oxydatif important et 

qui est utilisé comme un bon biomarqueur des lésions cellulaires et tissulaires ( 

Dewes et al., 2006 ; Oruc & Usta, 2007). 

 

       Cependant, le choix des espèces bioindicatrices et des biomarqueurs 

biochimiques basé sur leur sensibilité au stress chimique, nécessite la prise en 

compte des fluctuations naturelles, annuelles,  saisonnières, circadiennes ; de celles 

liées au milieu aquatique : Température, Salinité, pression ; de celles inhérentes au 

stade de développement ; de celles intrinsèques propres aux individus comme l’âge, 

la maturité, le sexe, l’état nutritionnelle, voire même de celles associées aux 

processus adaptatifs comme le parasitisme ( Jorgensen et al., 1999, Kelley et al., 2000).    
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         L’Algérie dispose d’un littoral d’environ 1280 km, sur lequel se concentre la 

quasi-totalité des activités socio-économiques, et s’installe la majorité de la 

population algérienne liée aux grandes agglomérations urbaines (Alger, Oran, 

Annaba) et aux grands pôles industriels (Oran, Arzew, Alger, Skikda, Annaba). Les 

multiples pollutions qui découlent d’une telle activité humaine et industrielle ont 

comme pour point de convergence le milieu marin. Le développement urbain, 

agricole, et industriel que connaît l’Algérie ces dernières décennies n’a fait 

qu’aggraver le phénomène de pollution marine. De ce fait, il est devenu 

indispensable d’évaluer la qualité de ces milieux aquatiques. 

 

       Le golfe d’Annaba est l’un des plus importants pôles touristiques et 

économiques installé sur la côte algérienne. Ses ressources halieutiques exposées à 

une dégradation qualitative et quantitative, sont menacées par une pollution liée aux 

activités économiques en plein essor (Beldi et al., 2006; Amira et al., 2011 ; Soltani 

et al., 2012 ; Sifi et al., 2013). Pour cela et dans le cadre d’un programme national 

de biosurveillance des milieux marins, la présente étude vise à évaluer la qualité des 

eaux du golfe d’Annaba à travers l’utilisation d’une espèce de mugilidés « Liza 

aurata » bioindicatrice de pollution, choisie du fait de sa large consommation dans 

notre pays, pêchée dans deux sites du golfe : El Hnaya éloigné de toute source 

polluante, et Sidi Salem situé près du port d’Annaba et de zones urbaines et 

industrielles. Dans cette perspective, les recherches envisagées visent à évaluer les 

réponses des populations de Liza aurata à l’impact d’une éventuelle pollution par : 

 

1. L’évaluation des biomarqueurs du stress environnemental par le dosage 

mensuel de l’acétylcholinestérase (AChE), la glutathion S-transférase (GST), 

la catalase (CAT), et le glutathion (GSH). 

 

2. La détermination de la composition biochimique des tissus musculaires de Liza 

aurata par la détermination mensuelle des taux de protéines, glucides et 

lipides. 

 

3. Le suivi mensuel des paramètres physico-chimiques a été également réalisé au 

cours de la période d’étude, en prélevant la T°, La salinité, L’oxygène dissous 

ainsi que le PH des deux sites étudiés. 
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2. MATERIELS ET METHODES  

2.1. Présentation de l’espèce 

         Les mugilidés, muges, ou mulets, sont un groupe de poissons très connus, comestibles, 

et très commercialisés en  Algérie et dans d’autres pays côtiers. Ils sont représentés par six 

espèces, Mugil cephalus, Liza aurata, Liza ramada, Liza saliens, Chelon labrosus et 

Oedalichulis labeo (Farrugio, 1973, 1975; FAO, 1987). Leurs caractéristiques souvent très 

proches rendent leur distinction difficile sous l’eau, leurs habitudes sont similaires. Ils 

affectionnent particulièrement les eaux saumâtres à fortes variations de salinité et abondent 

dans les zones estuariennes et lagunaires, certaines espèces remontent les cours inférieurs des 

fleuves et supportent parfaitement les conditions de vie en eau douce, ils sont présents dans 

toutes les régions, aussi bien en mer qu’en fleuve ou en rivière. 

          Les mulets sont des poissons allongés, d’une taille pouvant aller jusqu’à 70 cm pour un 

poids de 3 à 4 Kg, de section subcylindrique. Leur tête est massive et aplatie dorsalement ; le 

museau court et obtus. La bouche est petite, terminale ou subterminale, avec des lèvres 

épaisses et des dents très petites ou absentes. Les yeux sont recouverts partiellement d’une 

paupière adipeuse. Les nageoires des mulets sont au nombre de 08, deux dorsales qui sont 

courtes et bien séparées, la première à 4 épines minces et la deuxième à une épine et 8 rayons 

mous. Les pectorales sont courtes et insérées haut sur les flancs. Les pelviennes sont en 

position abdominale et présentent un processus écailleux à leur base; la caudale est fourchue. 

Quant à la nageoire anale, elle est courte et munie de 2 à 3 épines et comprend 8 à 11 rayons 

mous. Le corps est couvert d’écailles assez grandes et cycloïdes; quelques unes présentent une 

ou plusieurs rangées de stries. Pas de ligne latérale. La coloration du dos est bleu verdâtre à 

gris plombé, celle des flancs est argentée, souvent avec 3 à 9 rayures longitudinales; quant aux 

nageoires, elles sont hyalines ou sombres. Les mulets se nourrissent de petits végétaux, 

d’invertébrés et de détritus variés qu’ils fouillent dans les sédiments du fond, et parfois 

d’insectes et de plancton. 

          Ces espèces sont grégaires et se déplacent dans les aires marines côtières par bancs 

serrés de plusieurs dizaines d’individus de même taille. Elles effectuent des migrations 

trophiques de la mer vers les lagunes; cependant, la maturation des gonades, la reproduction 

et la ponte se réalisent exclusivement en mer (Chauvet et Mkaouer, 1977; Chauvet, 1979; 

Erman, 1959; Ezzat, 1965; Landret, 1974; Brusle et Cambrony 1992). Parfois, lorsque cette 
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migration thalassotoque ne peut pas s’accomplir, les produits génitaux involuent et la ponte ne 

se réalise pas (Farrugio, 1975). Leur fréquentation simultanée et saisonnière du milieu marin 

et lagunaire les expose à différents types d’engins de pêche. 

          Après la ponte, les adultes restent en mer où ils accomplissent leur cycle de vie, seuls 

les juvéniles pondus retournent aux eaux saumâtres, aux estuaires et aux zones côtières à l’âge 

de deux mois (Crosetti et Cataudella, 1995), où ils passent leur vie immature avant de 

regagner la mer pour leur première maturité (Ould Mohamed Vall , 2004) (Fig. 2). 

          Liza aurata (Risso, 1810) ou mulet doré ou également connue sous le nom vernaculaire 

local de « mulet à tache jaune » du fait de la présence d’une tache jaune doré bien délimitée 

sur ses opercules, qui la distingue des autres espèces de mulets, est l’espèce la plus prisée des 

mugilidés (Fig. 3), elle répond à la classification suivante : 

Embranchement : Vertébrés. 

Super classe : Poisson.  

Classe : Osteichytiens 

Sous classe : Actinptérigiens 

Super ordre : Téléostéens. 

Ordre : Perciformes. 

Famille : Mugilidae. 

Genre : Liza. 

Espèce : Aurata. (Risso, 1810). 

 

        

Figure 02 : Morphologie des juvéniles du mulet doré (Liza aurata ) (d’après Froèse et Pauly,    

                   2008).
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         La maturation des gonades femelles du mulet doré se déroule de septembre à octobre et 

la ponte se réalise principalement d’octobre à novembre; alors que chez les mâles, la 

maturation des gonades commence à partir du mois de septembre pour atteindre son 

maximum en novembre, les émissions surviendront entre novembre et décembre (Fehri-

Bedoui et al., 2002). La période de reproduction du mulet doré dans différentes régions de la 

méditerranée et la mer noire est bien chevauchante; Cependant, cette période est précoce et 

plus étalée en mer noire et à l’étang de Berre, elle débute respectivement en juin et août mais 

s’étale bien jusqu’à l’automne (Panagiotopolous, 1916; Roule, 1915; Heldt, 1948; Ezzat, 

1965). 

         La première maturité du mulet doré est atteinte à la taille de 21,41 cm pour les mâles, est 

de 21,95 cm pour les femelles (Lam Hoai Thong, 1971., Fehri-Bedoui et al., 2002), ce qui 

correspond à un âge moyen de 3 ans et plus (Bedoui et Gharbi; 2000). La maturation des 

gonades mâles devance en générale celle des femelles d’un mois (Fehri-Bedoui et al., 2002), 

ce phénomène a été également observé chez d’autres espèces de mulets (Besbes et al.,2002). 

 

 

 

 

 

Figure 03 : Morphologie d’un adulte du mulet doré (Liza aurata) (d’après Froèse et Pauly,   

                  2008).
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2.2. Caractéristique des sites d’échantillonnage 

2.2.1. Golfe d’Annaba 

          Le golfe d’Annaba est situé au niveau du littoral Est algérien. Il est limité à l’Est par le 

Cap Rosa (8°15’E et 36°58’N) et à l’Ouest par le Cap de Garde (7°47’E et 36°58’N) (Fig. 4). 

Il s’étend sur une longueur d’environ 25,5 milles (40 Km), avec une profondeur maximale de 

65 mètres. Le plateau continental est très étroit et accidenté, surtout au voisinage des caps 

(Gruvel, 1926). Il est nettement restreint au nord du cap de Garde (4,5 milles) puis s’élargit 

dans le golfe jusqu’à 14,5 milles avant de se rétrécir légèrement à l’Est au niveau du Cap 

Rosa (Vaissière & Fredj, 1963). La température varie entre 16°C en hiver et 28,8°C en été 

avec une amplitude de 12,8°C (Frehi, 1998); elle joue un rôle important dans les variations de 

la densité de l’eau. La salinité varie en fonction des zones. Les courants présentent à 

l’ouverture du golfe, après le Cap de Garde, une circulation orientée d’Ouest en Est avec des 

vitesses fluctuantes selon les saisons pouvant atteindre de 0,5 à 1m/s. Ce courant décolle de la 

face Sud Est du Cap de Garde en direction de l’embouchure de l’oued Mafragh (Anonyme, 

1976), alors que les houles sont d’origine Nord Ouest à Est Nord Est. La baie reçoit des 

apports en eaux douces par le biais de deux oueds important dont oued Mafrag à l’Est qui 

ramène des éléments très riches en composés organiques et minéraux, et oued Seybousse au 

Sud-Ouest qui véhicule des rejets d’origine agricole, domestique et industrielle (Khélifi-

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 (Saker, 

2007). En raison d’une forte abondance du matériel biologique utilisé et du niveau de 

pollution notre choix s’est porté sur deux sites situés au niveau du golfe d’Annaba, El Hnaya 

et Sidi Salem. 

2.2.2. Site d’El Hnaya 

         Le site d’El Hnaya (36°N 54’24.0, 08°E 07’35) se trouve à environ 30 km à l’Est 

d’Annaba entre le village de Berrihane et de Kantra El-Hamra et à 18 km à l’est de l’oued 

Mafragh (Fig. 4). Il est pris comme site de référence en raison de son éloignement de toute 

source polluante et au régime hydrodynamique important auquel il est soumis qui contribuent 

fortement à la dilution de toute pollution pouvant touchée ce site.   
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2.2.3. Site de Sidi Salem 

         Le deuxième site d’étude est celui de Sidi Salem (36°50’ N, 7°47’ E), situé du côté Est 

de l’oued seybousse (Fig. 4). Ce site est soumis à différentes sources polluantes, avec des 

déchets urbains apportés par oued seybousse, et des rejets industriels du complexe FERTIAL, 

spécialisé dans la production de fertilisants et de produits phytosanitaires, en plus d’une 

pollution aux métaux lourds et aux hydrocarbures issus des activités portuaires. En effet, cette 

pollution est favorisée par la présence de lents tourbillons qui s’étendent au Sud et au Sud-Est 

du port empêchant une dilution efficace des polluants. Une étude granulométrique indique que 

la plage de Sidi Salem est composée de sable fin avec un diamètre moyen de 0,18 mm (Beldi, 

2007).  

 

Figure 04 : Localisation géographique du golfe d’Annaba et des sites d”échantillonnage:   

                    (Site 1:  Hnaya; Site 2: Sidi Salem). 

 

2.3. Mesure des paramètres physico-chimiques de l’eau 

         Un suivi mensuel des paramètres physico-chimiques de l’eau de mer est réalisé in-situ à 

l’aide d’un multi-paramètre WTW type 2F30104211 (Multi 340I/Set) durant la période 

d’étude au niveau des deux sites retenus. Les paramètres suivants ont été considérés : la 

température, le pH, la salinité et l’oxygène dissous, afin de déterminer leurs influences 

probables sur les différents variables étudiés (biomarqueurs, métabolites) chez notre espèce.

Mediterranean Sea 

Hnaya 
   Sidi Salem 

 20 Km 

Cap de garde 
Cap Rosa 
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2.4. Capture et prélèvements des poissons 

         Les prélèvements des échantillons du Liza aurata ont été effectués mensuellement sur 

une période de 12 mois (décembre 2011 jusqu’à novembre 2012) dans les deux sites, à raison 

de 6 individus par site. Les poissons prélevés, et qui ont été capturés avec un outil de pêche 

traditionnel « Canne à pêche » par des pêcheurs mobilisés à cet égard, avaient presque tous la 

même taille d’une moyenne de  24,63 ± 0,46 cm et un poids de 255,77 ± 6,17g. Ils ont été 

transportés au laboratoire dans une glacière contenant de la glace, pour les maintenir à basse 

température afin d’éviter la dégradation des molécules biologiques. 

2.5. Dissection et prélèvement des organes  

          La dissection des poissons se fait au laboratoire; une incision est faite de l’orifice 

urogénital jusqu’aux opercules. Après avoir dégagé le tégument recouvrant la cavité générale, 

le foie est récupéré et sert au dosage de la glutathion S-transférase, la catalase ainsi que le 

taux du glutathion. Une autre incision est faite sur le côté haut de la tête pour récupérer le 

cerveau, qui est à son tour utilisé pour le dosage de l’Acétylcholinestérase. La chair des 

poissons qui sert au dosage des glucides, lipides et protéines, est prélevée du corps du poisson 

après l’avoir écaillé (Fig. 5). 

 

Figure 05 : Anatomie interne d’un poisson osseux (www.infovisual.com).
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2.6. Dosage des biomarqueurs du stress environnemental. 

2.6.1. L’acétylcholinestérase  

         Le dosage de l’acétylcholinestérase (AChE) est réalisé selon la méthode d’Ellman et al. 

(1961) qui consiste à fournir à l’enzyme un substrat, l’acétylthiocholine (ASCh) dont 

l’hydrolyse libère de la thiocholine (SCh) et de l’acide acétique. La thiocholine en présence de 

DTNB (acide 5, 5’- dithio-bis-2-nitrobenzoïque) forme un complexe de couleur jaune dont 

l’intensité est lue à une longueur d’onde de 412 nm. Les échantillons sont homogénéisés dans 

1 ml de solution détergente (solution D) [38,03 mg EGTA (acide éthylène glycol-bis, β-

aminoéthyl éther NNN’N’ tétra-acétique), 1 ml Triton X 100 %, 5,845 g NaCl (chlorure de 

sodium), 80 ml tampon tris (10 mM, pH 7)], puis centrifugés (5000 trs / mn, pendant 05 min). 

Le surnageant récupéré servira comme source d’enzyme.       

         Le dosage de l’activité AChE est réalisé sur une fraction aliquote de 100 µl à laquelle on 

ajoute 100µl de DTNB préparé extemporanément [39,6 mg DTNB, 15 mg CO3HNa 

(bicarbonate de sodium), 10 ml tampon tris (0,1 M, pH 7)] et 1 ml de tampon tris (0,1 M, pH 

7). Après 3 à 5 minutes, 100 µl de substrat acétylthiocholine préparé extemporanément [23,6 

mg ASCh, 1 ml eau distillée] sont ajoutés. La lecture des absorbances s’effectue toutes les 4 

mn pendant 20 mn à une longueur d’onde de 412 nm contre un blanc où 100 µl de solution   

détergente remplace les 100 µl du surnageant. 

                  L’activité enzymatique est calculée selon la formule suivante : 

                                           ∆ Do / mn              Vt 

           X    =                                                                mg de protéines 

                                           1,36 x 104                  Vs 

 

X : nanomole de substrat hydrolysé par minute et par mg de protéines (nM/min/mg de protéines). 

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

1,36 x 104 : coefficient d’extinction molaire du DTNB. 

Vt : volume total dans la cuve : 1,3 ml [0,1 ml surnageant + 0,1 ml DTNB + 1 ml tampon tris (0,1 M,   
       pH 7) + 0,1 ml. 

Vs : volume du surnageant dans la cuve : 0,1 ml. 

mg de protéines : quantité de protéines exprimée en mg.
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2.6.2. 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) et mesurée à une longueur d’onde de 340 nm dans un spectrophotomètre visible/UV 

(GENESYS TM8). Les échantillons sont homogénéisés dans 1 ml de tampon phosphate (0,1 

M, pH 6). L’homogénat est centrifugé à 14000 trs /mn pendant 30 minutes et le surnageant 

récupéré servira comme source d’enzyme. 

         Le dosage consiste à faire réagir 200 µl du surnageant avec 1,2 ml du mélange CDNB (1 

m M) / GSH (5 mM) [20,26 mg CDNB, 153,65 mg GSH, 1 ml éthanol, 100 ml tampon 

phosphate (0,1 M, pH 6)]. La lecture des absorbances est effectuée toutes les 1 mn pendant 5 

minutes à une longueur d’onde de 340 nm contre un blanc contenant 200 µl d’eau distillée 

remplaçant la quantité du surnageant. 

         L’activité enzymatique est déterminée d’après la formule suivante:  

 

                ∆ Do / mn             Vt 

                   X    =                              x                                mg de protéines 

                                            9,6                 Vs 

 

X : micromole de substrat hydrolysé par minute et par mg de protéines (nM/min/mg de  

      protéines). 

∆ Do : pente de la droite de régression obtenue après hydrolyse du substrat en fonction du     

           temps. 

9,6 : coefficient d’extinction molaire du CDNB. 

Vt : volume total dans la cuve : 1,4 ml [0,2 ml surnageant + 1,2 ml du mélange CDNB/GSH]. 

Vs : volume du surnageant dans la cuve : 0,2 ml. 

mg de protéines : quantité de protéines exprimée en mg. 
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2.6.3. Glutathion (GSH) 

         Le taux du glutathion est quantifié selon la méthode de Weckberker & Cory (1988), 

dont le principe repose sur la mesure colorimétrique de l’acide 2-nitro 5-mercapturique, 

résultant de la réduction de l’acide 5-5’-dithio-bis-2-nitrobénzoique (DTNB) par les 

groupements thiol (-SH) du glutathion mesuré à une longueur d’onde de 412 nm. 

         Le dosage s’effectue après homogénéisation des échantillons dans 1 ml d’une solution 

d’éthylène diamine tétra-acétique (EDTA) à 0,02 M [7,448 g EDTA, 1000 ml eau distillée]. 

Afin de protéger les groupements thiols du glutathion l’homogénat doit subir une 

déprotéinisation par l’acide sulfosalicylique (ASS) à 0,25 % [0,25 g ASS, 100 ml eau 

distillée] où 0,2 ml du ASS sont additionnés à 0,8 ml d’homogénat. Le mélange après 

agitation est plongé dans un bain de glace pendant 15 mn, puis centrifugé à 1000 trs / mn 

pendant 5 mn. Une aliquote de 500 µl du surnageant récupéré est ajoutée à 1 ml du tampon 

tris/EDTA (0,02 M, pH 9,6) [63,04 g tris, 7,4448 g EDTA, 1000 ml eau distillée] et 0,025 ml 

de DTNB (0,01 M) [3,96 g DTNB, 1000 ml méthanol absolu]. La lecture des absorbances 

s’effectue à une longueur d’onde de 412 nm après 5 minutes de repos pour la stabilisation de 

la couleur contre un blanc où les 500 µl du surnageant sont remplacés par 500 µl d’eau 

distillée.  Le taux du glutathion est estimé selon la formule suivante : 

               ∆ Do           Vd           Vt 

                   X    =                  x               x                     mg de protéines 

                                  13,1             Vh           Vs 

 X : micromole de substrat hydrolysé par mg de protéines (µM/mg de protéines).    

∆Do: différence de la densité optique obtenue après hydrolyse du substrat.                                      

13,1 : coefficient d’extinction molaire concernant le groupement thiol (-SH).                                     

Vd : volume total des solutions utilisées dans la déproténisation : 1 ml [0,2 ml ASS + 0,8 ml   

        homogénat].                                                                                                                                    

Vh : volume de l’homogénat utilisé dans la déproténisation : 0,8 ml.                                                    

Vt :  volume total dans la cuve : 1,525 ml [0,5 ml surnageant + 1 ml tris/ EDTA + 0,025 ml   

       DTNB. 

Vs : volume du surnageant dans la cuve : 0,5 ml. 

mg de protéines : quantité de protéines exprimée en mg. 
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2.6.4. Catalase 

         Le dosage de la Catalase (CAT) est réalisé selon la méthode de Claiborne (1985). Cette 

méthode est basée sur la mesure spectrophotométrique de la réduction de l’eau oxygénée 

(H2O2) en une molécule d’oxygène (O2) et deux molécules d’eau (H2O) en présence de la 

CAT à une longueur d’onde UV de 240 nm. Les échantillons sont homogénéisés dans 1 ml de 

tampon phosphate (100 mM, pH 7,4), puis centrifugés à 15000 trs/min, pendant 10 min. Le 

surnageant récupéré servira comme source d’enzyme.  

         Le dosage de l’activité CAT s’effectue dans une cuve en quartz à 25°C, sur une fraction 

aliquote de 50 µl du surnagent dilué de façon à se situer entre 1 et 1,5 mg de protéines/ml, soit 

0,05 à 0,75 mg dans la cuve, à laquelle on ajoute 750 µl de tampon phosphate (100 mM, pH 

7,4), et 200 µl H2O2 (500 mM) préparé extemporanément [ 1,42 ml eau oxygénée à 30 

volumes (gardé en chambre froide), 25 ml tampon phosphate (100 Mm pH 7,4)]. Après 

agitation, la lecture est effectuée au spectrophotomètre. L’activité décroit rapidement, il est 

donc important de mettre toujours le même temps entre le pipetage du surnageant et le 

moment où on place la cuve dans le spectrophotomètre. La lecture des absorbances est 

effectuée après 15 secondes toutes les 5 secondes pendant 30 secondes à une longueur d’onde 

UV de 240 nm contre un blanc avec 800 µl de tampon phosphate (100 Mm, pH7,4), et 200 µl 

de H2O2.  

            L’activité spécifique de la CAT est déterminée par la formule suivante: 

                 ∆ Do / mn              

                   X    =                                       mg de protéines 

                                       0,04                  

 

X : micromole de substrat hydrolysé par minute et par mg de protéines (µM/min/mg de   

      protéine). 

∆Do: [densité optique maximale obtenue – densité optique minimale obtenue].                                    

0,04 : coefficient d’extinction molaire du peroxyde d’hydrogène (cm-1. mmole-1.l).      

mg de protéines : quantité de protéines exprimée en mg. 
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2.7. Composition biochimique de la chair  

2.7.1. Extraction et dosage des constituants 

         L’extraction des différents constituants (protéines, glucides, lipides) est réalisée selon le 

procédé de Shibko et al.(1966) à partir de la chair de liza aurata conservées dans 01 ml 

d’acide trichloroacétique (TCA) à 20 % [ 20 g TCA, 100 ml eau distillée ]. Après broyage 

mécanique (HEIDOLPH RZR 2100) puis homogénéisation aux ultrasons (SONIFER B-30), 

une première centrifugation (5000 trs / mn, 10 mn) est effectuée et le surnageant I récupéré 

servira au dosage des glucides totaux. Le culot I reçoit 1 ml du mélange éther/chloroforme 

(v/v) et après une seconde centrifugation (5000 trs / mn, 10 mn) le surnageant II sera destiné 

au dosage des lipides totaux, alors que, le culot II est repris dans 1 ml de NaOH (0,1 N) et sera 

utilisé pour la quantification des protéines totales (Fig. 6).  
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                                                                                        (5000 tours / mn, 10 mn) 

 

 

                                                                        Surnageant II                              Culot II + 1 ml 

                                                                                                                             NaOH / (0,1 N) 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 06 : Principales étapes d’extraction des constituants (protéines, glucides, lipides) 

selon le procédé de Shibko et al. (1966).

Tissu + 1 ml  

 TCA (20 %) 

Dosage des         
protéines 

Bradford (1976) 

Dosage des           
lipides 

Dosage des         
glucides 

Duchateau & 
Florkin (1959) 

Goldsworthy et al. 
(1972) 
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2.7.2. Protéines 

          Les protéines de la chair ont été quantifiées selon la méthode de Bradford (1976), qui 

utilise le bleu brillant de coomassie (BBC) (G 250, Merk) comme réactif et l’albumine de 

sérum de Bœuf (B.S.A) (Sigma, France) comme standard. La gamme d’étalonnage a été 

réalisée à partir d’une solution mère de B.S.A (1mg BSA/1ml eau distillé) (Tableau 01). Le 

bleu brillant de coomassie G250 (Se conserve environ 21 jours à 4°C) se prépare comme suit :                   

100 mg de BBC + 50 ml d’éthanol à 95 % (Agitation pendant deux heures), puis on ajoute 

100 ml d’acide orthophosphorique à 85 % et le tout est complété à 1000 ml avec de l’eau 

distillée. Le dosage des protéines a été effectué dans une fraction aliquote (100µl). Les 

absorbances ont été obtenues grâce à un spectrophotomètre et la lecture a été réalisée à une 

longueur d’onde de 595 nm contre un blanc de gamme. 

 

Tableau 01 : Dosage des protéines de la chair : réalisation de la gamme d’étalonnage. 

Tubes 1 2 3 4 5 6 

B.S.A (µl) 0 20 40 60 80 100 

Eau distillée (µl) 100 80 60 40 20 0 

BBC (ml) 4 4 4 4 4 4 

 

2.7.3. Glucides 

         Le dosage des glucides est réalisé selon Duchateau & Florkin (1959). Cette méthode est 

basée sur l’addition de 4 ml du réactif [150 mg anthrone, 75 ml acide sulfurique 96 %, 25 ml 

eau distillée] à 100 µl du surnageant ou de la gamme étalon utilisant une solution mère de 

glucose à 1 g/l [1g glucose, 1 litre eau distillée] comme standard. Après chauffage au bain 

marie (80°C, 10 mn), il se développe une coloration verte, dont l’intensité mesurée à une 

longueur d’onde de 620 nm est proportionnelle à la concentration des glucides totaux (Tableau 02).
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Tableau 2 : Dosage des glucides : réalisation de la gamme d’étalonnage. 

Tubes 1 2 3 4 5 6 

solution mère de glucose (µl) 0 20 40 60 80 100 

Eau distillée (µl) 100 80 60 40 20 0 

Réactif Anthrone (ml) 4 4 4 4 4 4 

 

2.7.4. Lipides 

         Le taux des lipides est déterminé selon la méthode de Goldsworthy et al. (1972) qui 

utilise la vanilline [0,38 g vanilline, 55ml eau distillée, 195 ml acide orthophosphorique 85 %] 

comme réactif et une solution mère de lipides à 2,5 mg / ml [2,5 mg d’huile de table, 1ml 

éther / chloroforme (v / v)] comme standard. Le dosage est réalisé sur des prises aliquotes de 

100 µl des extraits lipidiques ou de la gamme étalon auxquelles on ajoute 1 ml d’acide 

sulfurique (96 %). Après agitation et chauffage dans des bains à sec à 100°C pendant 10 mn, 

puis refroidissement, 200 µl sont repris auxquels sont ajoutés 2,5 ml du réactif vanilline. Une 

fois agités et mis à l’obscurité pendant 30 minutes, une coloration rose se développe dont 

l’intensité est lue à une longueur d’onde de 530 nm (Tableau 03). 

 

Tableau 3 : Dosage des lipides : réalisation de la gamme d’étalonnage. 

Tubes 1 2 3 4 5 6 

Solution mère de lipides (µl) 0 20 40 60 80 100 

Solvant Ether/Chloroforme (µl) 100 80 60 40 20 0 

Réactif vanilline (ml) 4 4 4 4 4 4 
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2.8. Analyse statistique 

         Les résultats obtenus ont été exprimés par la moyenne arithmétique plus au moins 

l’écart type (m ± SD) et différents tests statistiques ont été réalisés à l’aide du logiciel 

MINITAB (Version 16, PA State College, USA). L’homogénéité des variances est confirmée 

préalablement par les tests de Bartlett et Levene. Dans le cas de non égalité des variances, une 

normalisation des données est alors effectuée (Dagnelie, 1998). 

2.8.1. Régression linéaire et corrélation 

         Cette analyse statistique permet de déterminer les différentes équations de régression 

linéaire au sens des moindres carrés et les coefficients de détermination ajustés (R2) du type 

y= ax + b. Ces équations sont utilisées d’une part dans le calcul des activités enzymatiques de 

l’AChE, la GST, la CAT, ainsi que le taux du glutathion, et d’autre part dans le calcul des 

taux des différents constituants (protéines, glucides, lipides) après détermination des courbes 

d’étalonnage. 

2.8.2. Analyse univariée  

         L’analyse univariée permet d’une part, de comparer deux à deux entre les deux sites par 

le test t de student les moyennes des différents biomarqueurs (AChE, GST, GSH, CAT), des 

constituants biochimiques (protéines, glucides, lipides), et d’autre part d’évaluer les effets des 

facteurs suivants : site, mois, saison sur les différents résultats par application du modèle 

linéaire généralisé (GLM) de l’analyse de la variance (ANOVA) à deux critères de 

classification. De plus le test HSD (honest significative différence) de Tukey nous permet de 

classer les différentes saisons selon leur réponse aux différents paramètres étudiés (Hsu, 

1996). 

         Afin d’étudier la relation qui pouvait exister entre les différentes variables mesurées, 

nous avons utilisé le coefficient de corrélation linéaire de Barvais-Pearson (Dagnelie, 2000), 

qui exprime l’intensité et le sens (positif ou négatif) de la relation linéaire entre deux variables 

quantitatives (Dagnelie, 2009).  
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3-Résultats 

3.1. Variations mensuelles des Paramètres physico-chimiques de l’eau 

         Dans le but d’évaluer la qualité de l’eau du littoral d’Annaba, nous nous sommes 

intéressés dans ce travail au suivi mensuel de quatre paramètres physico-chimiques durant la 

période de Décembre 2011 à Novembre 2012 au niveau des deux sites étudiés (El Hnaya et 

Sidi Salem). 

3.1.1. Température  

       Les variations mensuelles de la température de l’eau durant la période s’étalant de 

décembre 2011 à novembre 2012, révèlent des différences significatives à hautement 

significatives entre les deux sites. De plus, la température montre des fluctuations importantes 

en rapport avec les saisons. Les valeurs minimales sont enregistrées pendant la saison 

hivernale avec (12.1°C) à El Hnaya et (12,5°C) à Sidi Salem observées au cours du mois de 

février. A partir du mois de mars une augmentation progressive de la température est 

enregistrée atteignant un maximum de 28,5°C à El Hnaya et 28,8°C à Sidi Salem au mois 

d’août correspondant à la saison estivale (Fig. 07).  

 

Figure 07 : Variations mensuelles de la température (°C) de l’eau de mer des deux sites du 

golfe d’Annaba : El Hnaya et Sidi Salem durant la période s’étalant de décembre 2011 à 

Novembre 2012. 

Dec Jan Fev Mar Avr Mai Juin Juil Aoû Sep Oct Nov

Hnaya 12,5 12,2 12,1 13,8 16 20,4 23,7 26 28,5 25 23,9 18

S.Salem 13,9 13,2 12,5 14,8 18,2 22,6 24,1 27,1 28,8 26,3 23,4 18,7
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         Le test t de student montre qu’il ya une différence significative (P≤ 0.05)	à hautement 

significative (P≤ 0.001) entre les mois des deux sites, tandis que l’analyse de la variance à 

deux critères de classification (ANOVA) montre une différence saisonnière hautement 

significative (P≤ 0,001), et aucune différence significative entre les sites et l’interaction 

site/saison (Tableau 04). 

Tableau 04 : Variations saisonnières de la température (T°C) des eaux des deux sites du golfe 

d’Annaba (El Hnaya et Sidi Salem) durant la période s’étalant de décembre 2011 à Novembre 

2012 : ANOVA à deux critères de classification (site, saison) (NS : non significatif ; *** : 

hautement significatif).   

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 5,51 5,51 0,65 0,431 NS 

Saison 3 631,88 210,63 24,99 0,000 *** 

Interaction Site/Saison 3 1,57 0,52 0,06 0,979 NS 

Erreur 16 134,85 8,43 - - 

Total 23 773,82 - - - 

 

3.1.2 Oxygène dissous 

         Les variations mensuelles de l’oxygène dissous durant la période d’étude révèlent des 

différences significatives entre les deux sites. Le site d’El Hnaya montre des valeurs plus 

élevées pendant l’hiver avec un maximum de 15,2 mg/l au mois de décembre, puis une 

diminution progressive est observée pour atteindre en été la valeur minimale de 4,1 mg/l au 

mois d’août. Cependant, le site de Sidi Salem montre des valeurs inférieurs à celles d’El 

Hnaya avec des diminutions très importantes au mois de juillet, août et septembre où une 

valeur minimale de 2,8 mg/l est enregistrée pendant ces deux derniers mois, la valeur 

maximale a été relevée également au mois de décembre dans ce site avec 11,3 mg/l (Fig. 08). 
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Figure 08 : Variations mensuelles des teneurs en oxygène dissous (O2) (mg/l) de l’eau de mer 

des deux sites du golfe d’Annaba : El Hnaya et Sidi Salem durant la période s’étalant de 

décembre 2011 à Novembre 2012. 

         Le test t de student montre des différences hautement significatives (P≤ 0,001) entre les 

mois des deux sites. L’analyse de la variance à deux critères de classification (site, saison) 

nous permette d’observer qu’il ya un effet site très significatif (P≤ 0,01) , un effet saison 

hautement significatif (P≤ 0,001) , alors que l’interaction site/saison ne montre aucune 

différence significative (P> 0,05) (Tableau 05). 

 

Tableau 05: Variations saisonnières de l’oxygène dissous (O2) (mg/l) des eaux des deux sites 

du golfe d’Annaba (El Hnaya et Sidi Salem) durant la période s’étalant de décembre 2011 à 

Novembre 2012 : ANOVA à deux critères de classification (site, saison) (NS : non 

significatif ; **; très significative ; *** : hautement significatif). 

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 60.80 60.80 12.64 0,003** 

Saison  3 208.23 69.41 14.43 0,000 *** 

Interaction Site/Saison 3 11.16 3.72 0,77 0,526 NS 

Erreur 16 76.97 4.81 - - 

Total 23 357.17 - - - 

Dec Jan Fév Mar Avr Mai Jun Jul Aoû Sep Oct Nov

Hnaya 15,2 15,1 13,3 13,7 12,1 8,4 6,9 4,2 4,1 4,8 5,8 12,4

S.Salem 11,3 9,9 8,3 8,3 7,1 6,7 5,6 3,5 2,8 2,8 4,2 7,3
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3.1.3. Salinité 

         L’évolution de la salinité (g/l) présente une augmentation progressive dans les deux 

sites, atteignant un maximum pendant la période automnale avec 37g/l à El Hnaya et 39,9 g/l 

à Sidi Salem au mois d’octobre. Alors que, les valeurs minimales sont enregistrées pendant la 

saison printanière avec 26,6 g/l à El Hnaya et 28,1 g/l à Sidi Salem le mois de mars. (Fig. 09)    

 

Figure 09 : Variations mensuelles de la concentration de la salinité (S) (g/l) de l’eau de mer 

des deux sites du golfe d’Annaba : El Hnaya et Sidi Salem durant la période s’étalant de 

décembre 2011 à Novembre 2012.  

         Le test t de student montre des différences hautement significatives (P≤ 0,001) entre les 

mois des deux sites. Alors que l’analyse de la variance à deux critères de classification révèle 

qu’il ya une différence très significative (P≤ 0,01) entre les sites, hautement significative 

entre les saisons et aucune différence significative pour l’interaction site/saison (P > 0,05)  

(Tableau 06). 

 

 

 

 

Dec Jan Fév Mar Avr Mai Juin Juil Aôu Sep Oct Nov

Hnaya 31,7 28,2 26,8 26,6 28,1 31,4 34,8 36,3 36,6 36,7 37 36,9

S.Salem 31,2 31,2 31,2 28,1 31 34,5 37,9 38,7 39,4 39,7 39,9 38,8
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Tableau 06 : Variations saisonnières de la salinité (S) (g/l) des eaux des deux sites du golfe 

d’Annaba (El Hnaya et Sidi Salem) durant la période s’étalant de décembre 2011 à Novembre 

2012 : ANOVA à deux critères de classification (site, saison) (NS : non significatif ; **; très 

significative ; *** : hautement significatif). 

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 38.76 38,76 12.64 0,003** 

Saison  3 360,42 120,14 39,18 0,000 *** 

Interaction Site/Saison 3 0,17 0,06 0,02 0,996 NS 

Erreur 16 49,06 3,07 - - 

Total 23 448,42 - - - 

 

3.1.4 PH 

         Au niveau des deux sites d’étude, le pH est relativement stable et varie généralement 

entre 7 à 8,35. D’après ces valeurs on peut dire que le pH est de tendance neutre à légèrement 

alcalin (>7) dans les deux sites durant la période d’étude (décembre 2011 à novembre 2012).  

Les valeurs maximales et minimales sont enregistrées à Sidi Salem le mois d’octobre et 

janvier avec 8,35 et 7,09 contre 8,3 et 7,15 le mois de juin et novembre à El Hnaya (Fig. 10).  

 

Figure 10 : Variations mensuelles du pH de l’eau de mer des deux sites du golfe d’Annaba :  

El Hnaya et Sidi Salem durant la période s’étalant de décembre 2011 à Novembre 2012. 

Dec Jan Fév Mar Avr Mai Juin Juil Aôu Sep Oct Nov

Hnaya 7,23 8,21 7,83 7,53 7,5 7,19 8,3 7,35 8,01 8,11 8,13 7,15

S.Salem 7,19 7,09 7,29 7,29 7,95 8,3 8,15 8,15 8,33 8,33 8,35 8,07
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         Le test t de student montre des différences significatives (P≤ 0,05) à hautement 

significatives (P≤ 0,01) entre tous les mois sauf pour les mois d’août et décembre aucune 

différence significative (P> 0,05) n’a été enregistrée. 

         L’analyse de la variance (ANOVA) à deux critères de classification, révèle qu’il ya une 

différence significative entre les saisons, alors qu’il n’existe aucune différence pour les sites 

et l’interaction site/mois (Tab 07).    

 

Tableau 07 : Variation saisonnières du pH des eaux des deux sites du golfe d’Annaba (El 

Hnaya et Sidi Salem) durant la période s’étalant de décembre 2011 à Novembre 2012 : 

ANOVA à deux critères de classification (site, saison) (NS : non significatif ; **; très 

significative). 

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 0,158 0,158 1,11 0,307 NS 

Saison  3 1,489 0,496 3,49 0,041 ** 

Interaction Site/Saison 3 1,079 0,360 2,53 0,094 

Erreur 16 2,277 0,142 - - 

Total 23 5,003 - - - 

 

3.1.5 Corrélation entre les  différents paramètres physico-chimiques dans les deux sites 

du golfe d’Annaba.  

         L’étude de corrélation (Pearson) nous permette de mesurer dans chaque site, l’intensité 

de la relation existant entre tous les paramètres physico-chimiques étudiés, ce qui explique à 

chaque fois la relation directe entre deux paramètres (Tableau 08). 

Les résultats obtenus se traduisent comme suit : 

� Site 01 (El Hnaya) :  

• {T°C de l’eau/O2} corrélation négative hautement significative. 

• {T°C de l’eau/S} corrélation positive hautement significative. 

• {O2 /S} corrélation négative très significative. 

• {PH/ T}, {PH/O2}, {PH/S} aucune corrélation significative. 
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� Site 02 (Sidi Salem) : 

• {T°C /O2}, {O2/S}, {O2/PH} corrélation négative hautement significative. 

• {T°C /S}, {PH/T}, {S/PH} corrélation positive hautement significative. 

 

Tableau 08 : Matrice de corrélation (Pearson) entre les paramètres physico-chimiques des 

eaux des deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya et Sidi Salem) durant la période s’étalant de 

décembre 2011 à Novembre 2012. (r : coefficient de corrélation ; (NS : non significatif ;       

** : très significative ; *** : hautement significatif). 

 

Site 01 (El Hnaya) Site 02 (Sidi Salem) 

 T O2 S  T O2 S 

O2        r           

            P 

- 0,979 

0,000 *** 

  O2        r           

            P 

- 0,931 

0,000 *** 

  

S          r 

            P 

0,834 

0,001*** 

- 0,763 

0,004 ** 

 S          r 

            P 

0,849 

0,000 *** 

- 0,816 

0,001 *** 

 

PH       r 

            P 

0,275 

0,387 NS 

- 0,312 

0,323 NS 

0,120 

0,711 NS 

PH       r 

            P 

0,907 

0,000 *** 

- 0,867 

0,000 *** 

0,844 

0,001 *** 

 

3.2. Variations mensuelles des biomarqueurs du stress environnemental. 

3.2.1. Variations mensuelles de  l’Activité de l’Acétylcholinestérase. 

       L’activité de l’AChE exprimée en nM/min/mg de protéines est déterminée mensuellement 

au niveau du cerveau de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba, El Hnaya et 

Sidi Salem durant la période s’étalant du décembre 2011 à novembre 2012. Cette activité est 

calculée par application de la formule d’Ellman et al. (1961) en utilisant les pentes des droites 

de régression exprimant l’absorbance en fonction du temps. Les résultats obtenus sont 

regroupés dans la figure 11. 

       Les activités moyennes de l’AChE montrent des valeurs maximales au mois de janvier 

pour les deux sites correspondant à la saison hivernale, avec 52.336 ± 2,78 nM/min/mg de 

protéines chez les individus provenant d’El Hnaya et 41,953 ± 1,73 nM/min/mg de protéines 
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chez les individus provenant de Sidi Salem. Par contre les valeurs minimales ont été 

enregistrées en pleine période chaude (saison estivale) et particulièrement au mois d’Août 

dans les deux sites avec 29,962 ± 2,38 nM/min/mg de protéines à El Hnaya et 13,723 ± 0,95 

nM/min/mg de protéine à Sidi Salem (Fig. 11). 

         La comparaison des moyennes mensuelles par le test t de student révèle une inhibition 

significative de l’activité AChE (P ≤ 0,001) chez les individus de Sidi Salem 

comparativement à ceux d’El Hnaya pendant tout les mois de la période d’étude (Fig. 11). 

         L’analyse de la variance à deux critères de classification (Site, mois) réalisée sur les 

données relatives aux deux sites révèle des effets site, mois et une interaction site/mois 

hautement significatifs (P ≤ 0,001) (Tableau 09). 

 

 

Figure 11 : Variations mensuelles de l’activité de l’acétylcholinestérase (nM/min/mg de 

protéines) au niveau du cerveau de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba : El 

Hnaya et Sidi Salem durant la période s’étalant de décembre 2011 à novembre 2012 (m ± s ; n 

= 06) (*** : différence hautement significative). 
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Tableau 09 : Variations mensuelles de l’activité de l’AChE (nM/min/mg de protéines) au 

niveau du cerveau de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba ( El Hnaya, Sidi 

Salem) durant la période d’étude (décembre 2011 à novembre 2012) : ANOVA à deux 

critères de classification (site, mois) (m±s ; n=6).   

Source  DL SC MS Fobs P 

Site 1 7513,70 7513,70 2544,10 0,000*** 

Mois 11 9243,03 840,28 284,51 0,000*** 

Interaction Site/Mois 11 703,68 63,97 21,66 0,000*** 

Erreur 120 354,41 2,95 - - 

Total 143 17814,81 - - - 

  

         Les activités AChE sont regroupées en quatre saisons ; hiver, printemps, été, automne et 

ont subit une analyse de la variance à deux critères de classification (site, saison) suivie du 

test HSD de Tukey afin de classer les saisons par site selon leur réponse AChE. 

         Les résultats montrent des effets site, saison hautement significatifs (P≤ 0,001), et une 

interaction site/saison très significative  (Tableau 10). le classement par ordre décroissant des 

saisons révèle l’existence de quatre groupes à El Hnaya, le premier groupe renferme l’hiver 

(A), le deuxième renferme le printemps (B), l’automne dans le troisième (C) et l’été dans le 

dernier groupe (D). Le site de Sidi Salem renferme trois groupes, le premier représente l’hiver 

et le printemps, le second représente l’automne et le dernier représente l’été (Tableau 11). 

Tableau 10 : variations saisonnières de l’activité de l’AChE (nM/min/mg de protéines) au 

niveau du cerveau de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi 

Salem) durant la période s’étalant de (décembre 2011 à novembre 2012) : ANOVA à deux 

critères de classification (site, saison) (m±s ; n=18). 

Source  DL SS MS Fobs P 

Site 1 7513,70 7513,70 505,92 0,000*** 

Saison   3 8100,1 2700,0 181,80 0,000*** 

Interaction Site/Saison 3 181,2 60,4 4,07 0,008** 

Erreur 136 2019,8 14,9 - - 

Total 143 17814,81 - - - 
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Tableau 11 : Classement par ordre décroissant selon les saisons l’activité de 

l’Acétylcholinestérase (nM/min/mg de protéines) au niveau du cerveau de Liza aurata pêché 

dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant la période s’étalant de 

décembre 2011 à novembre 2012 : test HSD de Tukey. 

Site Saison Valeur moyenne Groupe 

 

El Hnaya 

Hiver 

Printemps 

Automne 

Été 

50,132 

44,830 

38,580 

31,677 

A 

B 

C 

D 

 

Sidi Salem 

Hiver 

Printemps 

Automne 

Été 

35,39 

34,113 

22,081 

15,844 

A 

A 

B 

C 

 

3.2.2. Variations mensuelles de l’activité de la Glutathion S-transférase 

        L’activité de la GST (µM/min/mg de protéines) est estimée par application de la formule 

de Habig et al. (1974) en utilisant les pentes des droites de régression exprimant l’absorbance 

en fonction du temps. La figure 12 représente les résultats obtenus après dosage mensuel de la 

GST au niveau du foie de Liza aurata pêché à El Hnaya et Sidi Salem durant la période 

d’étude (décembre 2011 à Novembre2012). 

         Les individus provenant d’El Hnaya présentent une activité GST qui varie entre un 

maximum de 48,606 ± 0,73 µM/min/mg de protéines au mois d’août  (saison estivale), et un 

minimum de 35,54 ± 0,91 µM/min/mg de protéines au mois de janvier (saison hivernale). 

Pareil pour le site de Sidi Salem où on observe les valeurs maximales en pleine période 

chaude, particulièrement au mois d’août avec 92,545 ± 0,26 µM/min/mg de protéines, et les 

valeurs minimales au mois de janvier avec 52,461 ± 0,58 µM/min/mg de protéines (Fig. 12). 

          La comparaison des moyennes mensuelles enregistrées au niveau des deux sites indique 

des différences hautement significatives (P≤ 0,001) pour tous les mois de la période d’étude 

(Fig. 12). 
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         Un effet site, un effet mois et une interaction site/mois hautement significatifs (P≤

0,001) sont enregistrés après application d’une analyse de la variance à deux critères de 

classification (site/mois) (Tableau 12). 

 

Figure 12: Variations mensuelles de l’activité de la glutathion S-transférase (µM/min/mg de 

protéines) au niveau du foie de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba: El Hnaya 

et Sidi Salem durant la période s’étalant de décembre 2011 à novembre 2012 (m ± s ; n = 06) 

(*** : différence hautement significative). 

 

Tableau 12 : Variations mensuelles de l’activité de la glutathion S-transférase (µM/min/mg 

de protéines) au niveau du foie de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba :            

(El Hnaya, Sidi Salem) durant la période d’étude (décembre 2011 à novembre 2012) : 

ANOVA à deux critères de classification (site, mois) (m±s ; n=6). 

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 31119.28 31119.28 207.97 0,000*** 

Mois 11 15712.21 1428.28 1740.60 0,000*** 

Interaction Site/Mois 11 4258.37 387.12 471.74 0,000*** 

Erreur 120 98.48 0.82 - - 

Total 143 51188.33 - - - 
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         L’analyse de la variance à deux critères de classification (site, saison) révèle des effets 

site, saison et une interaction site/saison hautement significatifs (P≤ 0,001) (Tableau 13). De 

plus, le test de Tukey a permis l’identification de quatre groupes identiques au niveau des 

deux sites Sidi Salem et l’Hnaya), le premier englobe l’été, le second l’automne, le troisième 

le printemps et enfin le dernier l’hiver (Tableau 14) 

Tableau 13 : variations saisonnières de l’activité de la GST (µM/min/mg de protéines) au 

niveau du foie de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi 

Salem) durant la période s’étalant de (décembre 2011 à novembre 2012) : ANOVA à deux 

critères de classification (site, saison) (m±s ; n=18). 

Source of variation DF SS MS Fobs P 

Site 1 31119.3 31119.3 1117,21 0,000*** 

Saison  3 12926,6 4308,9 154,69 0,000*** 

Interaction Site/Mois 3 3354,2 1118,1 40,14 0,000*** 

Résiduel error 136 3788,2 27,9 - - 

Total 143 51188.33 - - - 

 

Tableau 14: Classement par ordre décroissant selon les saisons l’activité de la glutathion S-

transférase (µM/min/mg de protéines) au niveau du foie de Liza aurata pêché dans deux sites 

du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant la période s’étalant de décembre 2011 à 

novembre 2012 : test HSD de Tukey. 

Site Saison Valeur moyenne Groupe 

 

El Hnaya 

Été 

Automne 

Printemps 

Hiver  

47,811 

44,331 

38,813 

35,834 

A 

B 

C 

D 

 

Sidi Salem 

Été 

Automne 

Printemps 

Hiver  

90,996 

77,36 

62,503 

53,535 

A 

B 

C 

D 

 



Résultats 
 

37 

 

3.2.3. Variations mensuelles du taux du Glutathion  

         La détermination du taux de GSH (µM/mg de protéines) selon Weckberker & Cory 

(1988) réalisée au niveau du foie de Liza aurata provenant d’El Hnaya et Sidi Salem durant la 

période de Novembre 2011 à décembre 2012 est représentée par la figure 13. 

         Le suivi des variations des taux de GSH montre des valeurs qui varient selon le temps et 

les sites. D’après les résultats obtenus le site d’El Hnaya présente des taux qui varient entre 

102,704 ± 2,68 µM/mg de protéines comme valeur minimale au mois d’août et 143,123± 0,55 

µM/mg de protéines comme valeur maximale au mois de janvier; alors que le site de Sidi 

Salem présente des taux qui varient entre 88,575 ± 0,47 µM/mg de protéines au mois d’août et 

137,577 ± 0,74 µM/mg de protéines au mois de janvier comme valeur minimale et maximale 

respectivement (Fig. 13).  

          L’analyse statistique des données par comparaison des moyennes deux à deux par le 

test t de student révèle une réduction hautement significative (P≤ 0,001) du taux du GSH au 

niveau du site de Sidi Salem comparativement à El Hnaya pendant tout les mois (Fig. 13). 

         A partir des résultats de l’analyse de la variance à deux critères de classification (site, 

mois), on distingue des effets hautement significatifs (P≤ 0,001) du site, mois et de 

l’interaction site/mois (Tableau 15). 

Figure 13 : Variations mensuelles du taux du glutathion (µM/mg de protéines) au niveau du 

foie de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba : El Hnaya et Sidi Salem durant 

la période d’étude (m±s ; n=6) (*** : différence hautement significative). 
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Tableau 15 : Variations mensuelles du taux de GSH  (µM/mg de protéines) au niveau du foie 

de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba :(El Hnaya, Sidi Salem) durant la 

période d’étude (décembre 2011 à novembre 2012) : ANOVA à deux critères de classification 

(site, mois) (m±s ; n=6). 

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 3223,24 3223,24 4368,53 0,000*** 

Mois 11 28061,98 2551,09 3457,55 0,000*** 

Interaction Site/Mois 11 269,81 24,53 33,24 0,000*** 

Erreur 120 88,54 0,74 - - 

Total 143 31643,57 - - - 

         L’analyse de la variance à deux critères de classification (site, saison) des taux du GSH 

représentés par les quatre saisons de l’année (hiver, printemps, été, automne) démontre des 

effets site, saison hautement significatifs (P≤ 0,001), alors qu’aucune différence significative 

(P > 0,05) n’est observée concernant l’interaction site/saison (Tableau 16). 

         Le test de Tukey a permis de classer les différentes saisons au sein de chaque site selon 

l’ordre décroissant du taux de GSH obtenus par saison. Ce classement est résumé dans le 

Tableau 17. A El Hnaya, trois groupes sont mis en évidence, le premier représente l’hiver et le 

printemps, le deuxième représente l’automne, alors que le troisième représente l’été. A Sidi 

Salem quatre groupes sont mis en évidence le premier renferme l’hiver, le second le 

printemps, le troisième l’automne et le quatrième l’été. 

Tableau 16 : variations saisonnières du taux de GSH (µM/mg de protéines) au niveau du foie 

de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant la 

période s’étalant de décembre 2011 à novembre 2012 : ANOVA à deux critères de 

classification (site, saison) (m±s ; n=18). 

Source  DF SS MS Fobs P 

Site 1 3223,2 3223,2 76,95 0,000*** 

Saison  3 22589,6 7529,9 179,76 0,000*** 

Interaction Site/Mois 3 134,0 44,7 1,07 0,366NS 

Erreur 136 5696,8 41,9 - - 

Total 143 31643,6 - - - 
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 Tableau 17 : Classement par ordre décroissant selon les saisons les taux du GSH (µM/mg de 

protéines) au niveau du foie de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El 

Hnaya, Sidi Salem) durant la période s’étalant de décembre 2011 à novembre 2012 : test HSD 

de Tukey. 

Site Saison Valeur moyenne Groupe 

 

El Hnaya 

Hiver 

Printemps 

Automne 

 Été 

140,552 

136,360 

123,71 

109,74 

A 

A 

B 

C 

 

Sidi Salem 

Hiver 

Printemps 

Automne 

Été  

134,236 

126,024 

112,20 

100,05 

A 

B 

C 

D 

 

3.2.4. Variations mensuelles de l’activité de la catalase 

         Un suivi mensuel de l’activité de la catalase (µM/min/mg de protéines) selon la méthode 

de Claiborne (1985) est effectué au niveau du foie de Liza aurata prélevé des deux sites du 

golfe d’Annaba, El Hnaya et Sidi Salem de décembre 2011 à Novembre 2012 (Fig. 14). 

       Les résultats obtenus indiquent des valeurs maximales de l’activité CAT au mois de 

juillet avec 29,428±0,64 µM/min/mg de protéines à El Hnaya et 53,646±0,45 µM/min/mg de 

protéines au mois d’août à Sidi Salem. Par contre les valeurs minimales sont enregistrées au 

mois de novembre à El Hnaya (11,249 ± 0,21) et au mois de janvier à Sidi Salem 

(39,625±0,54 µM/min/mg de protéines) (Fig. 14). 

         L’activité CAT présentent après comparaison des moyennes deux à deux chez les 

individus de Sidi Salem comparativement à ceux d’El Hnaya une augmentation hautement 

significative (P≤ 0,001) pour tout les mois de la période d’étude (Fig. 14). 

         L’analyse de la variance à deux critères de classification (site, mois) montre des effets 

site, mois hautement significatifs (P≤ 0,001), mais également une interaction site/mois 

hautement significative  (P≤ 0,001) (Tableau 18). 



 

 

Figure 14 : Variations mensuelles de l’activité

du foie de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba

durant la période d’étude (décembre 2011 

hautement significative). 

Tableau 18: Variations mensuelles de l’activité

du foie de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba

durant la période d’étude (décembre 2011 à novembre 2012)

classification (site, mois) (m±s

Source  DL

Site 1 

Mois 11 

Interaction Site/Mois 11 

Erreur 120

Total 143

 

         Les activités de la catalase regroupé

de classification (site, saison) où on observe un effet site, un effet saison et une interaction 

site/saison hautement significatifs 
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mensuelles de l’activité Catalase (µM/min/mg de protéines) au niveau 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba : El Hnaya et Sidi Salem 

(décembre 2011 à novembre 2012) (m±s ; n=6) (***

ations mensuelles de l’activité CAT  (µM/min/mg de protéines) au niveau 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba :(El Hnaya, Sidi Salem) 

durant la période d’étude (décembre 2011 à novembre 2012) : ANOVA à deux critères de 

classification (site, mois) (m±s ; n=6). 

L SC CM Fobs 

 27142,89 27142,89 262,73

 3876,01 352,36 620,13

 483,59 43,96 77,37 

120 68,18 0,57 - 

143 31570,68 - - 

catalase regroupées en saisons ont subit une ANOVA à deux critères 

) où on observe un effet site, un effet saison et une interaction 

site/saison hautement significatifs (P≤ 0,001) (Tableau 19). 
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(µM/min/mg de protéines) au niveau 

: El Hnaya et Sidi Salem 

; n=6) (*** : différence 

n/mg de protéines) au niveau 

:(El Hnaya, Sidi Salem) 

: ANOVA à deux critères de 

 P 

262,73 0,000*** 

620,13 0,000*** 

 0,000*** 

- 

- 

s en saisons ont subit une ANOVA à deux critères 

) où on observe un effet site, un effet saison et une interaction 
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         Le classement décroissant des saisons selon les valeurs de l’actvité CAT au sein de 

chaque site est représenté dans le Tableau 20. Le test HSD de Tukey révèle que le site d’El 

Hnaya renferme trois groupes, un groupe où se trouve l’été, un groupe où se trouve le 

printemps, alors que le troisième groupe renferme l’automne et l’hiver. Le site de Sidi Salem 

renferme également trois groupes, un groupe représentant l’été, un groupe représentant 

l’automne et le printemps, et le troisième groupe représente l’hiver (Tableau 20).  

Tableau 19 : variations saisonnières de l’activité CAT (µM/min/mg de protéines) au niveau 

du foie de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) 

durant la période s’étalant de (décembre 2011 à novembre 2012) : ANOVA à deux critères de 

classification (site, saison) (m±s ; n=18). 

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 27142,89 27142,89 4438,43 0,000*** 

Saison  3 3225,26 1075,21 175,82 0,000*** 

Interaction Site/Mois 3 370,47 123,49 20,19 0,000*** 

Erreur 136 831,70 6,12 - - 

Total 143 31570,68 - - - 

  

Tableau 20 : Classement par ordre décroissant selon les saisons de l’activité CAT 

(µM/min/mg de protéines) au niveau du foie de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe 

d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant la période s’étalant de décembre 2011 à novembre 

2012 : test HSD de Tukey. 

Site Saison Valeur moyenne Groupe 

 

El Hnaya 

Été  

Printemps 

Automne 

Hiver 

27,708 

18,774 

14,421 

13,454 

A 

B 

C 

C 

 

Sidi Salem 

Été  

Automne 

Printemps 

Hiver 

51,621 

46,684 

45,573 

39,908 

A 

B 

B 

C 
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3.3. Variations mensuelles de la Composition biochimique de la chair de Liza aurata 

3.3.1. Taux de protéines 

         La teneur des protéines (µg/mg de tissu) quantifiée selon la méthode de Bradford (1976) 

au niveau de la chair du mulet doré (Liza aurata) pêché dans deux sites du golfe d’Annaba, El 

Hnaya et Sidi Salem durant la période s’étalant du décembre 2011 jusqu’à novembre 2012 

donne les résultats mentionnés dans la figure 15  

         Le suivi mensuel des taux des protéines montre des variations au cours des différents 

mois au sein des deux sites avec des valeurs maximales de 26,382 ± 0,37 µg/mg de tissus 

pour El Hnaya et  19,223 ± 0,50 µg/mg de tissus pour Sidi Salem enregistrées au mois de 

septembre. Les valeurs minimales sont enregistrées au mois de décembre avec 7,12 ± 0,82 

µg/mg de tissus pour El Hnaya et 5,40 ± 0,86 µg/mg de tissus pour Sidi Salem (Fig. 15). 

         La comparaison des taux des protéines entre les deux sites par le test t de student révèle 

une différence hautement significative (P≤ 0,001) entre les deux sites avec des taux 

significativement inférieurs chez les individus pêché à Sidi Salem comparativement à ceux 

d’El Hnaya au cours des différents mois de la période d’étude (Fig. 15). L’analyse de la 

variance à deux critères de classification (site, mois) démontre des effets site, mois et une 

interaction site/mois hautement significatifs (P≤ 0,001) (Tableau 21). 

         Les taux de protéines regroupés en quatre saisons (hiver, printemps, été, automne) ont 

subit une analyse de la variance à deux critères de classification (site, saison) suivie du test 

HSD de Tukey afin de classer les saisons au sein de chaque site selon leur réponse concernant 

les taux de protéines. Les résultats obtenus révèlent des effets site, saison hautement 

significatifs (P≤ 0,001) , et une interaction site/saison significative (P≤ 0,05)  (Tableau 22). 

le classement des saisons par le test HSD de Tukey selon les taux décroissant de protéines 

révèle l’existence de trois groupes identiques à El Hnaya et Sidi Salem. Le premier groupe 

renferme l’été, le second groupe le printemps, l’automne et enfin le troisième renferme 

l’Hiver (Tableau 23). 

 

 

 



 

 

 

Figure 15 : Variations mensuelles d

de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba

la période s’étalant de décembre 2011 à novembre 2012. (m±s

significative). 

 

Tableau 21 : Variations mensuelles

chair de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant 

la période de décembre 2011 à novembre

(site, mois). 

Source  DL

Site 1 

Mois 11 

Interaction Site / Mois 11 

Erreur 120

Total 143
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Variations mensuelles des taux de protéines (µg/mg de tissu) au niveau de la chair 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba : El Hnaya et Sidi Salem au

la période s’étalant de décembre 2011 à novembre 2012. (m±s ; n=6) (*** hautement 

: Variations mensuelles des taux de protéines (µg/mg de tissu) au niveau de la 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant 

la période de décembre 2011 à novembre 2012 : ANOVA à deux critères de classification 

L SC CM Fobs 

 1162,492 1162,492 3727,06

 3808,734 346,249 1110,11

 212,121 19,284 61,83 

120 37,429 0,312 - 

143 5220,775 - - 

Fév Mar Avr Mai Juin Juil Aôu

Mois
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taux de protéines (µg/mg de tissu) au niveau de la chair 

Hnaya et Sidi Salem au cours de 

n=6) (*** hautement 

taux de protéines (µg/mg de tissu) au niveau de la 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant 

: ANOVA à deux critères de classification 

 P 

3727,06 0,000*** 

1110,11 0,000*** 

 0,000*** 

- 

- 

Sep Oct Nov

Hnaya

S.salem
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Tableau 22 : Variations saisonnières du taux de protéines (µg/mg de tissu) au niveau de la 

chair de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya etSidi Salem) durant 

la période de décembre 2011 à novembre 2012 : ANOVA à deux critères de classification 

(site, saison). 

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 1162,5 1162,5 90,28 0,000*** 

Saison  3 2161,8 720,6 55,96 0,000*** 

Interaction Site/saison 3 145,2 48,4 3,76 0,012* 

Erreur 136 1751,2 12,9 - - 

Total 143 5220,8 - - - 

 

Tableau 23 : Classement par ordre décroissant selon les saison du taux de protéines (µg/mg 

de tissu) au niveau de la chair de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El 

Hnaya et Sidi Salem) durant la période de décembre 2011 à novembre 2012 : test HSD de 

Tukey. 

Site Saison Valeur moyenne Groupe 

 

El Hnaya 

Été  

Printemps 

Automne 

Hiver 

24,167 

19,646 

17,02 

10,700 

A 

B 

B 

C 

 

Sidi Salem 

Été  

Printemps 

Automne 

Hiver 

16,151 

12,958 

11,57 

8,120 

A 

B 

B 

C 

 

3.3.2. Taux de glucides 

         La teneur en glucides exprimé en µg/mg de tissu est déterminé mensuellement au niveau 

de la chair de Liza aurata pêché au niveau des sites d’El Hnaya et Sidi Salem dans le golfe 

d’Annaba durant la période s’étalant de  décembre 2011 à novembre 2012 (Fig. 16). 

 



 

 

         Les résultats obtenus montrent au niveau des deux sites des variations importantes au 

cours du temps. Concernant le site d’El Hnaya, la valeur moyenne maximale est enregistrée 

au mois de septembre avec 17,296 ± 0,52 µg/mg de tissu contre une valeur minimale observée 

au mois de décembre avec 7,340

glucides varie entre 11,684 ± 

4,42 ± 0,23 µg/mg de tissu comme valeur mi

         La comparaison des moyennes deux à deux entre les deux sites montre des

hautement significatives (P≤ 0

comparativement à ceux d’El Hnaya au cours  des différ

pour le mois de février où on observe une différence très significative 

         L’ANOVA à deux critères de classification (site, mois) appliquée sur les taux de 

glucides obtenus révèle une différe

site, mois mais également pou

 

Figure 16 : Variations mensuelles du taux de glucides (µg/mg de tissu) au niveau de la chair 

de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba

période de décembre 2011 à novembre 2012 (

significative). 
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Les résultats obtenus montrent au niveau des deux sites des variations importantes au 

ps. Concernant le site d’El Hnaya, la valeur moyenne maximale est enregistrée 

au mois de septembre avec 17,296 ± 0,52 µg/mg de tissu contre une valeur minimale observée 

au mois de décembre avec 7,340 ± 0,31 µg/mg de tissu. Pour le site de Sidi Salem, le ta

 0,21 µg/mg de tissu comme valeur maximale au mois de mai et 

0,23 µg/mg de tissu comme valeur minimale au mois de décembre (Fig

La comparaison des moyennes deux à deux entre les deux sites montre des

0,001) des teneurs en glucides chez les individus de Sidi Salem 

comparativement à ceux d’El Hnaya au cours  des différents mois de la période d’étude, sauf 

pour le mois de février où on observe une différence très significative (P≤

L’ANOVA à deux critères de classification (site, mois) appliquée sur les taux de 

glucides obtenus révèle une différence hautement significative (P≤ 0,001

site, mois mais également pour l’interaction site/mois (Tableau 24). 

Variations mensuelles du taux de glucides (µg/mg de tissu) au niveau de la chair 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba : El Hnaya et Sidi Salem durant la 

écembre 2011 à novembre 2012 (m±s ; n=6) (*** : différence hautement 
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Les résultats obtenus montrent au niveau des deux sites des variations importantes au 

ps. Concernant le site d’El Hnaya, la valeur moyenne maximale est enregistrée 

au mois de septembre avec 17,296 ± 0,52 µg/mg de tissu contre une valeur minimale observée 

. Pour le site de Sidi Salem, le taux de 

0,21 µg/mg de tissu comme valeur maximale au mois de mai et 

nimale au mois de décembre (Fig. 16). 

La comparaison des moyennes deux à deux entre les deux sites montre des réductions 

n glucides chez les individus de Sidi Salem 

ents mois de la période d’étude, sauf 

0,01)  (Fig. 16). 

L’ANOVA à deux critères de classification (site, mois) appliquée sur les taux de 

001) pour les critères 
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Tableau 24 : variations mensuelles du taux de glucides (µg/mg de tissu) au niveau de la chair 

de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant la 

période s’étalant de décembre 2011 à novembre 2012 : ANOVA à deux critères de 

classification (site, mois).  

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 622,328 622,328 5603,67 0,000*** 

Mois 11 932,261 84,751 763,13 0,000*** 

Interaction Site / Mois 11 234,894 21,354 192,28 0,000*** 

Erreur 120 13,327 0,111 - - 

Total 143 1802,810 - - - 

 

         Les teneurs en glucides exprimées par saison ont subit une analyse de la variance à deux 

critères de classification (site, saison) qui révèle des effets site, saison et une interaction 

site/saison hautement significatifs (Tableau 25). 

         Le classement décroissant des taux de glucides au sein des deux sites est représenté dans 

le tableau 26. Le test HSD de Tukey révèle au niveau d’El Hnaya l’existence de trois groupes, 

un groupe renfermant l’été et le printemps, un groupe renfermant le printemps et l’automne, 

alors que le troisième groupe ne referme que l’hiver. Trois groupes sont également mis en 

évidence à Sidi Salem, le premier renferme le printemps, le second renferme l’été, alors que le 

troisième groupe renferme l’hiver et l’automne. 

Tableau 25 : Variations saisonnières du taux de glucides (µg/mg de tissu) au niveau de la 

chair de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant 

la période de décembre 2011 à novembre 2012 : ANOVA à deux critères de classification 

(site, saison). 

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 622,33 622,33 211,48 0,000*** 

Saison  3 636,61 212,20 72,11 0,000*** 

Interaction Site/Mois 3 143,65 47,88 16,27 0,000*** 

Erreur 136 400,22 2,94 - - 

Total 143 1802,81 - - - 
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Tableau 26 : Classement par ordre décroissant selon les saison du taux de glucides (µg/mg de 

tissu) au niveau de la chair de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, 

Sidi Salem) durant la période de décembre 2011 à novembre 2012 : test HSD de Tukey. 

Site Saison Valeur moyenne Groupe 

 

El Hnaya 

Été  

Printemps 

Automne 

Hiver 

14,975 

13,142 

11,735 

8,366 

A 

A B 

B 

C 

 

Sidi Salem 

Printemps  

Été 

Hiver 

Automne 

11,237 

8,616 

5,920 

5,812 

A 

B 

C 

C 

 

3.3.3. Taux de lipides 

         L’évaluation mensuelle du taux de lipides (µg/mg de tissu) est suivie durant les mois de 

la période d’étude (décembre 2011 à novembre 2012) et ceci au niveau de la chair de Liza 

aurata provenant  de deux sites  El Hnaya et Sidi Salem. La figure 17 représente les résultats 

par mois et par site. 

         Le site d’El Hnaya présente des taux de lipides qui varient d’un mois à l’autre avec un 

taux maximum au mois de juin 17,53 ± 0,40 µg/mg de tissu et un taux minimum au mois 

d’octobre 8,38 ± 0,22 µg/mg de tissu. Le taux maximum au niveau du site de Sidi Salem est 

observé au mois d’avril 11,59 ± 0,32 µg/mg de tissu et le minimum au mois de décembre 3,56 

± 0,30 µg/mg de tissu (Fig. 17). 

         Les taux mensuels de lipides à Sidi Salem montrent des taux significativement inférieurs 

(P≤ 0,001) aux taux de lipides enregistrés à El Hnaya à l’issus d’une comparaison des 

moyennes par le test t de student entre les deux sites. Ces taux inférieurs à Sidi Salem sont 

observés au cours des différents mois de la période d’étude (Fig. 17). 

         L’analyse statistique ANOVA réalisée selon les critères site et mois révèle des 

différences hautement significatives (P≤ 0,001) pour les effets site, mois et l’interaction 

site/mois (Tableau 27). 



 

 

Figure 17 : Variations mensuelles du taux de lipides (µg/mg de tissu) au niveau de la chair de 

Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba

période de décembre 2011 à novembre 2012 (m±s

significative).  

Tableau 27 : variations mensuelles du taux de lipides (µg/mg de tissu) au niveau de la chair 

de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant la 

période s’étalant de décembre 2011 à novembre 2012

classification (site, mois).  

Source  DL

Site 1 

Mois 11 

Interaction Site / Mois 11 

Erreur 120

Total 143

 

         L’analyse de la variance à deux critères de classification (site, saison) démontre 
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Variations mensuelles du taux de lipides (µg/mg de tissu) au niveau de la chair de 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba : El Hnaya et Sidi Salem durant la 

période de décembre 2011 à novembre 2012 (m±s ; n=6) (*** : différence hautement 

variations mensuelles du taux de lipides (µg/mg de tissu) au niveau de la chair 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant la 

écembre 2011 à novembre 2012 : ANOVA à deux critères de 

L SC CM Fobs 

 906,191 906,191 6387,70

 890,348 80,941 570,55

 111,818 10,165 71,65 

120 17,024 0,142 - 

143 1925,380 - - 

L’analyse de la variance à deux critères de classification (site, saison) démontre 

effets site, saison hautement significatifs (P≤ 0,001) et une interaction site/saison 

leau 28). Le classement des saisons selon la teneur décroissante 

en lipides au niveau d’El Hnaya et Sidi Salem est représenté dans le tableau 29
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: El Hnaya et Sidi Salem durant la 

: différence hautement 

variations mensuelles du taux de lipides (µg/mg de tissu) au niveau de la chair 

pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant la 

: ANOVA à deux critères de 

 P 

387,70 0,000*** 

5 0,000*** 

 0,000*** 

- 

- 

L’analyse de la variance à deux critères de classification (site, saison) démontre des 

et une interaction site/saison très 

selon la teneur décroissante 

st représenté dans le tableau 29. 
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         Le test de Tukey réalisé afin de classer les saisons au sein de chaque site selon leur 

réponse en taux de lipides révèle au niveau d’El Hnaya deux groupes, le premier est 

représenté par l’été et le printemps, le second par l’automne et l’hiver. Le site de Sidi Salem 

présente trois groupes, un groupe qui renferme le printemps, un groupe qui renferme l’été et 

enfin un groupe qui renferme l’automne et l’hiver (Tableau 29). 

Tableau 28 : Variations saisonnières du taux de lipides (µg/mg de tissu) au niveau de la chair 

de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El Hnaya, Sidi Salem) durant la 

période de décembre 2011 à novembre 2012 : ANOVA à deux critères de classification (site, 

saison). 

Source  DL SC CM Fobs P 

Site 1 906,19 906,19 351,62 0,000*** 

Saison  3 627,40 209,13 81,15 0,000*** 

Interaction Site/Mois 3 41,29 13,76 5,34 0,002** 

Erreur 136 350,50 2,58 - - 

Total 143 1925,38 - - - 

 

Tableau 29 : Classement par ordre décroissant selon les saison du taux de lipides (µg/mg de 

tissu) au niveau de la chair de Liza aurata pêché dans deux sites du golfe d’Annaba (El 

Hnaya, Sidi Salem) durant la période de décembre 2011 à novembre 2012 : test HSD de 

Tukey. 

Site Saison Valeur moyenne Groupe 

 

El Hnaya 

Été  

Printemps 

Automne 

Hiver 

15,161 

14,470 

11,242 

10,078 

A 

A 

B 

B 

 

Sidi Salem 

Printemps  

Été 

Automne  

Hiver 

10,869 

8,548 

6,220 

5,247 

A 

B 

C 

C 
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3.4. Effets des paramètres physico-chimiques du milieu sur l’activité des biomarqueurs 

et les taux des métabolites. 

         Afin de mettre en évidence l’influence des paramètres physico-chimiques du milieu 

marin sur la réponse des biomarqueurs et des métabolites chez Liza aurata, une étude de 

corrélation a été réalisée par le test de coefficient de corrélation linéaire de Bravais-pearson 

(Dagnelie, 2000) sur l’ensemble des données des deux sites (Sidi Salem et El Hnaya) (Tab 30). 

3.4.1. Corrélation  entre les paramètres physico-chimiques du milieu et les biomarqueurs : 

� Site 01 (El Hnaya) :  

• {AChE / T°, S} ;{GST/ O2}; {GSH/ T°}; corrélation négative hautement 

significative.   

• {GSH/S} ;{CAT/ O2} ; corrélation négative très significative.  

Autrement dit l’activité des biomarqueurs évoluent inversement à la concentration des 

paramètres physico-chimiques. 

• {AChE/ O2} ;{GST/ T°}; {GSH/ O2}; corrélation positive hautement 

significative.   

• {GST /  S} ;{CAT / T°}; corrélation positive très significative.  

L’activité des biomarqueurs évoluent avec l’évolution des paramètres physico-chimiques.  

• {AChE / PH} ;{GST/ PH}; {GSH/PH} ; {CAT/ S ; PH} aucune corrélation 

significative.   

� Site 02 (Sidi Salem) :  

• {AChE / T°, S, PH} ;{GST/ O2}; {GSH/ T°}; {CAT/ O2};corrélation négative 

hautement significative.   

• {GSH/S}; corrélation négative très significative.  

• {AChE / O2} ;{GST/ T, S}; {GSH/ O2};{CAT/ T°, PH} ; corrélation positive 

hautement significative.   

• {GST/ PH}; {GSH/ PH}; {CAT/ S}; corrélation positive très significative.  
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3.4.2. Corrélation entre les paramètres physico-chimiques et les métabolites. 

� Site 01 (El Hnaya) :  

• {protéines / O2} ; corrélation négative hautement significative. 

• {Glucides / O2}; corrélation négative très significative. 

• {Protéines / T°} ; {Glucides / T°} : corrélation positive très significative. 

• {Protéines / S ; PH} ;{Glucides / S ; PH} ;{Lipides / T°; O2 ; S ; PH} : aucune 

corrélation significative. 

� Site 02 (Sidi Salem) :  

• {Protéines / O2}; corrélation négative très significative. 

• {Protéines / T°}; corrélation Positive très significative. 

• {Protéines / PH} ; corrélation positive significative. 

• {Protéines/ S}; {Glucides/ T°; O2 ; S ; PH} ;{Lipides/T°; O2 ; S ; PH} : aucune 

corrélation significative. 
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Tableau 30: Test de corrélation entre les paramètres physico-chimique du milieu et l’activité 

des biomarqueurs ainsi que les taux des métabolites mesurés chez Liza aurata provenant des 

deux sites (El Hnaya et Sidi Salem) entre décembre 2011 et novembre 2012 (r : coefficient de 

corrélation, * : P≤ 0,05 ; ** : P≤ 0,001	; *** : P≤ 0,001). 

Site          Paramètres         

 variables 

T° O2 S PH 

 

 

 

 

 

 

 

El Hnaya 

AChE - 0,946 

0,000 

0,897 

0,000 

- 0,833 

0,001 

- 0,107 

0,740 

GST 0,969 

0,000 

- 0,963 

0,000 

0,793 

0,002 

0,402 

0,196 

GSH - 0,931 

0,000 

0,914 

0,000 

- 0,737 

0,006 

- 0,447 

0,145 

CAT 0,725 

0,008 

- 0,740 

0,006 

0,363 

0,246 

0,078 

0,810 

Protéines 0,762 

0,004 

- 0,810 

0,001 

0,333 

0,290 

0,290 

0,360 

Glucides 0,726 

0,008 

- 0,763 

0,004 

0,311 

0,325 

0,292 

0,357 

Lipides 0,416 

0,179 

- 0,424 

0,169 

0,054 

0,866 

0,017 

0,959 

 

 

 

 

 

Sidi Salem 

AChE - 0,874 

0,000 

0,759 

0,004 

- 0,847 

0,001 

- 0,743 

0,000 

GST 0,940 

0,000 

- 0,934 

0,000 

0,807 

0,001 

0,794 

0,002 

GSH - 0,929 

0,000 

0,923 

0,000 

- 0,792 

0,002 

- 0,757 

0,003 

CAT 0,974 

0,000 

- 0,902 

0,000 

0,729 

0,007 

0,854 

0,000 

Protéines 0,707 

0,010 

- 0,732 

0,007 

0,391 

0,209 

0,580 

0,048 

Glucides 0,217 

0498 

- 0,234 

0,464 

- 0,253 

0,427 

0,239 

0,455 

Lipides 0,336 

0,258 

- 0,375 

0,230 

- 0,090 

0,780 

0,388 

0,213 
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4. Discussion 

4.1. Paramètres physico-chimiques de l’eau 

         La température est un facteur écologique fondamental qui joue un rôle important dans le 

contrôle de divers processus biologiques et physiologiques tels que le métabolisme, la 

reproduction, la croissance et la répartition biogéographique des espèces aquatiques, soit 

directement ou en collaboration avec d’autre facteurs écologiques (Rodier, 1984 ; Parsons, 

1989 ; Imasheva et al., 1997). Elle agit également sur le pH, la densité (Bremond et perrodon, 

1979), la disponibilité en oxygène et surtout sur l’accumulation des contaminants dans la 

biote (Minier et al., 2006 ; Pellet et al., 2009).  

         Les relevés de températures effectués au niveau d’El Hnaya et Sidi Salem au cours de la 

période d’étude (novembre 2011 à décembre 2012) révèlent une certaine similitude entre les 

deux sites avec des fluctuations saisonnières. Nos résultats font apparaître l’existence de deux 

grandes périodes thermiques dans les deux sites, une période froide englobant l’hiver et le 

printemps avec un minimum de 12,1 °C enregistré le mois de février à El Hnaya , et une 

période chaude représentant l’été et l’automne avec un maximum de 28,8 °C relevé à Sidi 

Salem le mois d’aout. Nos  résultats ne sont pas concordants avec ceux  rapportés par Nouacer 

(2002), Beldi (2007) et Sifi (2009), où ils distinguent dans la baie d’Annaba une période 

chaude englobant le printemps et l’été et une période froide renfermant l’automne et l’hiver, 

ce qui peut être dû au changement climatique dont souffre notre planète. De même Frehi 

1998, signalent des fluctuations thermiques dans l’ensemble du golfe qui oscillent entre 

16,0°C en hiver et 28,8°C en été. Au niveau du littoral oranais on a enregistré des oscillations 

entre 16,33°C en hiver et 30,67°C en été (Rouane-Hacene, 2013). A Mostaganem la 

température varie entre 12 et 30°C (Remili & Kerfouf, 2013). Les fluctuations de ce 

paramètre abiotique sont en relation avec les conditions climatiques locales et plus 

particulièrement avec la température de l’air. En effet, le soleil provoque l’augmentation 

continuelle de la température des couches superficielles de l’eau depuis le printemps jusqu’à 

la fin de l’été sous l’influence des radiations solaires, la température de l’air et les vents qui 

induisent des courants et des vagues assurant le mélange de l’eau. A partir de l’automne, le 

refroidissement nocturne de l’air abaisse la température des eaux superficielles et plus on 

avance vers l’hiver, plus la température baisse (Neveu et al., 2001). 

         Il est admis que la température a une influence sur la production d’espèces oxygénées 

réactives (EOR) dans les mitochondries (Heise et al., 2003). Elle peut modifier l’action des 
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contaminants qui seront capables d’agir à différents niveaux de régulation pour perturber la 

voie de la glycolyse : sur les substrats, sur l’expression des gènes codants pour les enzymes de 

la glycolyse et/ou sur les activités enzymatiques (Maes, 2014). 

         Les relations entre la croissance et la température durant les périodes chaudes et froides 

du cycle annuel sont mises en évidence chez plusieurs espèces marine. Ansell & Lagardère 

(1980) ont observé que la croissance de D. trunculus débute le mois de mars avec 

l’augmentation de la température et un arrêt de la croissance avec la diminution de la 

température en automne spécialement en octobre. Des résultats similaires sont rapportés par 

Gaspar et al. (1999) et Beldi (2007) sur cette même espèce. Les même observations sont 

enregistrées chez d’autres Bivalves comme Metrix metrix (Hamai, 1935), Venus striatula 

(Ansell, 1961). 

         Les températures élevées atteintes dans le cas des saisons chaudes ou dans le 

changement climatique global peuvent menacer la survie des organismes aquatiques dans les 

zones polluées. Il existe une relation étroite entre la pollution métallique et les températures 

élevées chez ces organismes (Dunca et al., 2005 ; Hallare et al., 2005 ; Cherkasov et al., 

2006). En effet, l’exposition des huîtres Crassostrea virginica au cadmium à des températures 

élevées limite la respiration de cette espèce (Lannig et al., 2006) et augmente les dommages 

mitochondriaux (Cherkasov et al., 2006). L’impact de la température en relation avec un 

stress dû à une pollution métallique est important sur la reproduction, la gamétogenèse et la 

fécondité (Shipgel et al., 1992 ;Perceval et al., 2002). 

        L’oxygène dissous est un élément essentiel à la plupart des organismes aquatiques 

(Dimon et al., 2014). Les fluctuations de la teneur en O2 dissous dans l’eau sont liées aux 

variations saisonnières de la température, des niveaux de la mer et de la salinité. L’ O2 se 

dissous plus facilement dans les eaux froides que dans les eaux chaudes. En effet, une bonne 

oxygénation de l’eau est observée en période hivernale avec la baisse de la température et de 

la salinité, alors qu’un appauvrissement survient souvent en période estivale lié non seulement 

aux fortes températures mais également à la baisse de l’hydrodynamisme qui diminue le 

renouvellement de l’eau oxygénée (Wilson, 1999).  

         Les teneurs en O2 dissous observées durant notre période d’étude (décembre 2011 à 

novembre 2012) montrent des différences significatives entre les deux sites, avec une faible 

oxygénation en période estivale liée à la forte élévation de la température et la salinité (Louiz 

et al., 2017) qui limite la solubilité de l’oxygène (Zarrad et al., 2002). Ceci est illustré par le 
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coefficient de corrélation (Tableau 06) qui confirme la forte relation qui existe entre ces deux 

paramètres et la température. A cela s’ajoute l’activité des bactéries en décomposant la 

matière organique (Draredja, 1992 ; Khallaf et al., 2009) issue des rejets domestiques et 

industriels qui peuvent être à l’origine des faibles teneurs en O2 dans le site de Sidi Salem par 

rapport à El Hnaya.  

         Selon Rodier (1996), la cause de toute variation des teneurs en O2 dissous dans les 

milieux aquatiques est en fonction de la présence des végétaux, des matières oxydables, des 

organismes et des germes aérobies. Une réduction de l’O2 perturbe le métabolisme 

énergétique nécessaire à la croissance, la reproduction et la locomotion (Sibly & Calow, 

1986 ; Pörtner et al., 2001). 

         Chez les animaux, l’oxygène est fourni aux organes grâce aux systèmes respiratoires et 

cardiovasculaires. Chez les poissons, après diffusion dans le sang à travers les branchies, 

l’oxygène est lié à l’hémoglobine, puis distribué dans l’organisme au même titre que les 

substrats énergétiques (acides gras, glucides) ou encore les hormones. L’oxygène est ensuite 

utilisé comme récepteur d’électrons dans la chaîne respiratoire (phosphorylation oxydative 

des substrats) pour la création d’ATP dans le but de répondre aux besoins métaboliques de 

l’organisme. 

         la puissance énergétique d’un organisme est souvent estimée à travers son taux 

métabolique aérobie ou consommation d’oxygène (Fry, 1971 ; Wieser, 1985 ; Priede, 1985 ; 

Lefrancois et Claireaux, 2003 ; Mckenzie et al., 2007 ; Milinkovitch et al., 2012). L’oxygène 

est un facteur primordial chez les poissons. Il déclenche des réactions comportementales 

participant à l’exploitation spatio-temporelle de l’environnement et donc à la distribution des 

espèces selon certains gradients (Magnuson et al., 1979).  

         Lorsque la teneur en oxygène est critique, le métabolisme anaérobie est activé. Ayant un 

plus faible rendement énergétique en ATP, les activités de l’animal sont réduites, mettant 

ainsi en jeu sa survie à plus ou moins long terme. La diminution en oxygène peut induire des 

allocations énergétiques différentes et entraîner une diminution de la croissance (Claireaux et 

al., 2000 ; Taylor & Miller, 2001) ou de la reproduction (Wu et al., 2003). Une forte influence 

sur les performances cardiaques et de nage des poissons a été également observée (Randall, 

1968 ; Bushnell et al., 1984 ;Satchell, 1991 ; Farrell & Jones, 1992 ; Farrell et al. 1996 ; 

Farrell, 1997 ; Lefrançois et al. ; 1998). Wilson (1999) a observé une augmentation de la 

consommation d’ O2 en hiver par rapport à l’été où de faibles taux de consommation d’ O2 
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sont enregistrés chez Donax variabilis. Les invertébrés aquatiques incluant les bivalves 

(pôrtner et al., 2006) et les crustacés (Frederich & Pôrtner, 2000) montrent une réduction de la 

consommation d’ O2 à des températures élevées. 

         Un changement de la consommation en oxygène dissous peut entrainer une modification 

de la réponse métabolique des organismes aquatiques. Cette consommation peut être 

notamment perturbée par la présence de contaminants (De Boeck et al., 1995 , 2006 ; St-

Amand et al., 1999). De Boeck et al. (1995) ont exposé des juvéniles de carpe commune 

(Cyprinus carpio) à trois concentrations de cuivre (0.22, 0.34, 0.84 µmol/L) durant une 

semaine. Les auteurs ont observé une diminution immédiate de la consommation en oxygène 

chez les carpes exposées aux deux plus fortes concentrations, ce qui peut être lié à 

l’endommagement des branchies par le cuivre.  

          Chez les bivalves marins La pollution métallique provoque une augmentation 

importante dans la demande cellulaire en O2 (Cherkasov et al., 2006). Le mécanisme qui 

limite la respiration à de fortes températures en présence d’une pollution métallique peut être 

dû à une détérioration des fonctions mitochondriales (Sokolova et al., 2005). 

         La salinité est un facteur écologique aussi primordial que la température et l’oxygène 

dissous qui explique le pourcentage de chlorure dans l’eau (El Morhit 2009). Elle conditionne 

la répartition et la dynamique des espèces (Teske et wooldridge, 2003 ; Giménez et al., 2005 ; 

Pasquaud, 2006 ; Ignatiades et al., 2007 ; Balzano et al., 2011). Les organismes marins 

peuvent être exposés dans leur milieu à de grandes variations de salinité en rapport avec les 

fluctuations saisonnières. Les valeurs élevées sont observées en saison estivale du fait de 

l’action conjuguée des fortes températures (Louiz et al., 2017) qui cause de fortes 

évaporations et la baisse des précipitations. Alors que, les faibles taux d’évaporation de l’eau 

et les fortes précipitations qui caractérisent l’hiver montre de faibles salinités (Soucek, 2007).  

         La salinité enregistrée au cours de la période d’étude (décembre 2011 à novembre 2012) 

montre au niveau d’El Hnaya des fluctuations saisonnières avec des fortes salinités en été et 

en automne, et  de faibles salinités en hiver et en printemps avec une moyenne annuelle de 

32,59 g/l. Cependant, le site de Sidi Salem présente une perturbation importante de la salinité 

durant la période d’étude avec une moyenne annuelle de 35,13 g/l. Ounissi et al. (1998) et 

Beldi (2007) ont rapporté une salinité de la baie d’Annaba comprise entre 32 et 37 g/l. 
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         Des études ont indiqué que les espèces exposées à de faibles salinité, augmentent leur 

consommation d’oxygène et altèrent l’utilisation du métabolisme énergétique (Aarset & 

Aunaas, 1990 ; Guerin & stickle, 1992 ; Einarson, 1993 ; Herrera et al., 2012 ; Kheriji et al., 

2017). Les faibles salinités provoquent un fort taux d’assimilation de la nourriture, elles 

peuvent affectées la survie, la croissance et les paramètres biochimiques des poissons (Lawal-

Are, 2010 ; Lisoba et al., 2015), alors que, de fortes salinités diminuent de 59 % le taux 

d’assimilation chez Mytilus trossulus (Widmeyer & Bendell-young, 2007). 

         Le pH ou potentiel hydrogène qui consiste à mesurer la concentration des protons H+ 

contenus dans l’eau, compte parmi les paramètres physicochimiques qui conditionnent le 

milieu aquatique. Influencé par la température, la salinité et le CO2 (Nisbet et Verneau, 1970), 

le pH peut agir sur un grand nombre de processus physiologiques et biochimiques. Il affecte 

aussi certains composés chimiques qui peuvent devenir toxiques avec un changement de pH 

(Pezo et al., 1985). Outre cette toxicité indirecte, le pH peut avoir des effets néfastes directs 

pour les poissons et d’autre espèces de la faune et de la flore (Boniforti et al., 1988 ; Zongo, 

1993 ; Groga, 2012). 

         Le pH enregistré dans les deux sites d’études (El Hnaya, Sidi Salem) au cours de la 

période d’étude novembre 2011 à décembre 2012 révèle un milieu neutre à légèrement alcalin 

avec une moyenne annuelle de 7,71 à El Hnaya et 7,87 à Sidi Salem. 

         Un pH de 7 à 8 semble être idéal pour une augmentation de la capacité de filtration chez 

la moule A. trapesialis, alors qu’un pH acide de 4 à 5 diminue de 17 % le taux de filtration 

chez cette espèce (Loayza-Muro & Elias-Letts, 2007). Un pH acide provoque la fermeture des 

valves et l’influx des ions H+ peut produire ainsi une irritation des tissus et une stimulation de 

la concentration des muscles adducteurs et ainsi la fermeture des valves.  

4.2. Biomarqueurs du stress environnmental 

         La pollution du milieu marin génère un stress environnemental important chez les 

organismes aquatiques. Toute variation induite lors d’un stress environnemental par la 

présence d’une pollution est traduite par des réponses biochimiques immédiates. Ces réponses 

biochimiques sont considérées comme des biomarqueurs écotoxicologiques traduisant une 

réponse spécifique et/ou non spécifique au stress (Eertman et al., 1996 ; Gagnon & Holdway, 

1999 ; Cohen et al., 2001 ; Long et al., 2003). 
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         Les biomarqueurs mesurent l’interaction entre un système biologique et un agent 

environnemental. Ils peuvent être chimiques, physiques ou biologiques (Who, 1993). 

L’inhibition ou l’induction des biomarqueurs sont de bons outils écotoxicologiques pour 

évaluer l’exposition et les effets potentiels des xénobiotiques sur l’organisme (Ozmen et al., 

1999 ; Sturm et al., 2000 ; Varo et al., 2001). La capacité d’un organisme à s’adapter à un 

environnement altéré par la contamination anthropogénique, dépend principalement des 

mécanismes efficaces de la détoxification de divers composés endogènes et exogènes 

(Jakanovic, 2001). Chez les organismes aquatiques, ces mécanismes sont les premiers 

sollicités par la présence des xénobiotiques (Roche et al., 2003). 

         Les biomarqueurs sont mesurés chez des organismes exposés à des conditions de stress 

liées à la présence de substances polluantes dans l’environnement  (Hugget et al., 1992). Ils 

représentent la réponse biologique initiale des organismes face à des perturbations ou des 

contaminations du milieu dans lequel ils vivent ; en conséquence, ils sont en général plus 

sensibles que les paramètres mesurés à un niveau supérieur d’organisation biologique tel que 

l’organe, l’individu ou la population (Stegeman et al., 1992). Les biomarqueurs présentent des 

avantages certains pour la biosurveillance de la pollution, il existe néanmoins un certain 

nombre de critères auxquels ils doivent répondre pour pouvoir être applicable sur le terrain 

(Aït-Aïssa et al., 2003) : 

� Leur sensibilité et leur spécificité vis-à-vis d’un type de pollution ou de stress doivent 

être connues. 

� Leur mesure doit être reproductible dans le temps, sur le court et/ou le long terme. 

� Ils doivent être communs aux individus d’une même population, et la variabilité au 

sein d’un groupe témoin ou exposé doit être connue. 

� Les méthodes de leur dosage doivent tenir compte de divers facteurs d’applicabilité en 

laboratoire est sur terrain tels que la facilité d’échantillonnage et de conservation et le 

coût des analyses. 

� Ils doivent avoir un pouvoir prédictif des effets à des niveaux biologiques supérieurs 

(croissance, reproduction, population,….etc) et éventuellement prédire les risques 

pour l’homme. 

         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 suivant la spécificité de leur réponse à certaines molécules 
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polluantes ou à un type d’effet. Ainsi, classiquement, les auteurs distinguent les biomarqueurs 

d’exposition, les biomarqueurs d’effets et les biomarqueurs de sensibilité (Lagadic et al., 

1997 ; Kammenga et al., 2000). 

         Les biomarqueurs d’exposition sont induits par un type spécifique de polluants et, de ce 

fait, leurs variations sont indicatrices d’exposition de l’organisme à cette classe de polluants. 

Ces biomarqueurs sont dits spécifiques, tels que les enzymes biomarqueurs de la neurotoxicité 

comme l’acétylcholinestérase (AChE) et les enzymes de détoxification qui prennent en charge 

après leurs pénétrations dans les organismes, les polluants organiques qui vont subir grâce à 

ces enzymes des transformations métaboliques. Ces enzymes de détoxification augmentent 

l’hydrosolubilité des molécules qu’ils prennent en charge afin d’en faciliter l’élimination de 

l’organisme. Les réactions de biotransformation sont divisées en trois réactions ; phase I, 

phase II et phase III. La phase I est assurée par des enzymes qui catalysent l’oxydation et la 

fonctionnalisation d’un xénobiotique par une réaction de monooxygénation (introduction d’un 

atome d’oxygène) de manière à la rendre plus réactif, ce qui facilite la suite du métabolisme. 

Cette phase fait intervenir essentiellement les monooxygénases à cytochrome P450 (CYP). La 

phase II est réalisée par des enzymes qui catalysent la conjugaison des molécules 

fonctionnalisées à des substrats endogènes rendant le xénobiotique plus soluble en formant un 

composé hydroxyle ayant une propriété hydrosoluble par ajout de composés endogènes 

hydrophiles (glutathion, acétate, sulfate…). Ces enzymes interviennent à la fois sur des 

xénobiotiques entrant dans la cellule et sur des molécules préalablement modifiées par les 

enzymes de phase I. Parmi ces enzymes la plus sollicitée est la glutathion S-transférases 

(GST). Les enzymes de phase III sont des enzymes d’excrétion regroupant les protéines 

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

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

         Les biomarqueurs d’effet correspondent à une altération biologique qui, en fonction de 

l’intensité de la réponse, peut être associée à une altération de l’état physiologique et 

cellulaire de l’individu. Ces biomarqueurs sont dits non spécifiques et ils reflètent 

généralement des lésions au niveau physiologique tels que la croissance et la reproduction ou 

au niveau cellulaire comme les réserves métaboliques, la production énergétique et la 

respiration cellulaire (Halliwell & Gutteridge, 1999). 
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         Les biomarqueurs de sensibilité, indiquent que l’organisme a déjà été soumis aux 

mêmes polluants et qu’il s’y est adapté. On peut citer la résistance, il s’agit surtout de 

modifications génétiques. 

        L’exposition des organismes aquatiques à une pollution par divers xénobiotiques et 

métaux lourds induit chez ces organismes un stress oxydatif important qui se définit comme 

un déséquilibre de la balance entre le système prooxydant et le système antioxydant en faveur 

du système prooxydant (Halliwell & Gutteridge, 1999). Ce déséquilibre résulte d’une réaction 

oxydative qui conduit à la formation d’espèces oxygénées réactives (EOR), qui sont des 

composés toxiques pour l’organisme, provoquant des dommages cellulaires et tissulaires 

lorsque leur taux de synthèse dépasse leur taux de dégradation par les enzymes du système 

antioxydant (Tatrai et al., 2002 ; Abele & Puntarulo, 2004). Ces espèces oxygénées réactives 

sont essentiellement le radical anion superoxyde (O2-), le peroxyde d’hydrogène (H2O2) et les 

radicaux hydroxyles (OH-). La production de ces composés est initiée par l’attachement de 

corps étranger à la surface de la membrane cellulaire, ce qui active la NADPH-oxydase 

catalysant la réduction univalente de l’oxygène moléculaire en O2-. Les ions O2-peuvent alors 

se transformer spontanément ou sous l’action catalytique d’une superoxyde dismutase (SOD) 

en H2O2, l’excès de H2O2 étant ensuite réduit en H2O et O2 par une catalase (Torreilles et al., 

1996 ; Valavandis et al., 2006).  

         De nombreux systèmes anti-oxydants protègent les cellules contre les EOR toxiques 

produits par les tissus. Ce sont des enzymes tels que la superoxyde dismutase (SOD), la 

catalase (CAT) et la glutathion peroxydase (GPx) ; et des composés non enzymatiques de 

faible poids moléculaires piégeurs de radicaux tels que le glutathion réduit (GSH) et les 

vitamines A, C, E (Torreilles et al., 1996). Lorsque la production d’EOR est amplifiée à la 

suite d’un stress dû à l’exposition à un xénobiotique, ces systèmes de défense peuvent être 

dépassés, ce qui peut causer chez les organismes marins des dommages oxydatifs aux 

protéines, acides nucléiques, glucides et essentiellement aux lipides en provoquant une 

peroxydation lipidique accrue des membranes cellulaires (Valvanidis et al., 2006). 
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4.2.1. Activité de l’acétylcholinestérase 

        Les activités neurologiques et comportementales des animaux peuvent être extrêmement 

sensibles à la contamination environnementale (Doving, 1991 ; Schere, 1992 ; Silbergeled, 

1993 ; Costa, 1996). Les mesures de l’activité de l’acétylcholinestérase renseignent sur 

l’exposition à certains groupes de contaminants (Bertrand et al., 1998 ; Archana et al., 2011 ; 

Fergani et Arab, 2017). En effet, l’inhibition de l’AChE a été fréquemment employée en 

toxicologie pour diagnostiquer l’exposition aux produits chimiques anticholinestérase, tels 

que les pesticides organophosphoré (OP), les carbamates (Fossi et al., 2001 ; Fulton et Key, 

2001 ; Sanchez, 2001 ; Rodrigues et al., 2011), les PCBs, les HAPs ainsi que certains métaux 

lourds (Benali, 2015). Par conséquent, ces troubles peuvent affecter la locomotion et 

l’équilibre des organismes exposés ainsi que leur  réduction des performances de nages 

(Richmonds & Dutta, 1992 ;Little et al., 1990 ; Saglio et al., 1996 ;Vieira et al., 2009 ; 

Hernandez-Moreno et al., 2011; Oliveira et al., 2011; Almeida et al., 2012), qui conduisent 

généralement à la tétanie musculaire et à la mort de l’organisme ( Padilla, 1995 ; Bocquené, 

1996 ; Bainy, 2000 ; Nunes et al., 2003). 

         L’acétylcholinestérase (EC : 3.1.1.7) est une enzyme clé du système nerveux central, 

prédominante dans le cerveau et les muscle chez les poissons (Leticia et Gerardo, 2008), elle 

est responsable de l’hydrolyse du neurotransmetteur acétylcholine en choline et acétate au 

niveau des synapses (Eldafrawi, 1985). En effet, l’influx nerveux arrivant dans la terminaison 

pré-synaptique entraîne une libération d’acétylcholine qui se fixe sur des récepteurs 

membranaires post-synaptiques. Cette fixation permet l’ouverture des canaux de sodium et de 

potassium qui entraîne la dépolarisation de l’élément post-synaptique. L’hydrolyse de 

l’acétylcholine par l’AChE permet la fermeture des canaux associés aux récepteurs du 

neurotransmetteur. Si l’action de cette enzyme est bloquée, la membrane post-synaptique reste 

continuellement excitée ce qui conduit à l’accumulation de l’acétylcholine dans la région 

synaptique provoquant une hyperexcitation pouvant causer la mort de l’organisme (Haubrug 

& Amichot, 1998). L’AChE est un site cible d’inhibition par les organophosphorés et les 

carbamates qui agissent en inhibant son activité catalytique en se fixant sur le site actif de 

l’enzyme à la place de l’acétylcholine (Eldafrawi, 1985 ; Haubruge & Amichot, 1998). 

         Le suivi mensuel de l’activité de l’acétylcholinestérase chez les individus de Liza aurata 

échantillonnés au niveau des deux sites durant la période d’étude (novembre 2011 à décembre 

2012), montre une diminution de l’activité de l’AChE chez les individus de Sidi Salem par 
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rapport à El Hnaya au cours des douze mois étudiées. Des fluctuations saisonnières plus ou 

moins importantes ont été également observées pour les deux sites, avec des valeurs 

maximales en période hivernale ce qui indique que cette période est très favorable à l’activité 

de cette enzyme ; alors que les valeurs minimales ont été relevées en plein période chaude 

notamment en mois d’août. 

         D’après nos résultats, il existe une corrélation significative entre l’activité de l’AChE et 

les paramètres abiotiques du milieu, négative pour la température et la salinité, positive pour 

l’oxygène dissous, ce qui peut être à l’origine de l’inhibition de l’AChE pendant la période 

estivale. Bocquené et al. (1997) ont déjà signalé que les températures élevées ont un effet 

négatif sur l’AChE. Ceci a été confirmer par plusieurs auteurs pour différentes espèces (Greco 

et al., 2011 ; Dimitriadis et al., 2012 ; Kamel et al., 2012). Dellali et al. (2001) ont enregistrés 

des valeurs élevées en hiver et de faibles valeurs en été. Aussi, des  variations similaires ont 

été relevée chez le bivalve perna viridis (lau et al., 2004). Napierska & Podolska (2005) et 

Kopecka et al. (2006) ont également étudié la variation saisonnière de l’acétylcholinestérase 

attribuant cette différentiation de l’activité de l’enzyme à travers les saisons, aux changements 

de températures annuelles. Ces changements de la température de l’eau vont entrainer des 

changements de la température intracellulaire, ce qui va avoir des conséquences sur les 

propriétés des enzymes (Somero, 2004), comme par exemple en agissant sur l’affinité des 

enzymes pour les substrats, la concentration des métabolites qui régulent ces activités ou sur 

le pH intracellulaire (Freed, 1971). Nos résultats nous permettent de noter également une 

corrélation significative positive entre la température et la salinité et une corrélation 

significative négative entre la température et l’oxygène dissous. En effet une élévation de la 

température de l’eau provoque une augmentation des concentrations de la salinité (Arrignon, 

1976; Marcano et al., 1996) et une diminution de l’oxygène dissous (Bliefert & Perraud, 

2001). Ils ont été également mis en cause pour une diminution de l’AChE chez pas mal 

d’organisme marin (Damiens et al., 2004 ; Pfeifer et al., 2005 ; Fossi Tankoua et al., 2011). 

         De nombreux auteurs rapportent que l’activité enzymatique des organismes marins peut 

être extrêmement sensible aux variations saisonnières du milieu, ainsi que la contamination 

probable de l’environnement (Lagdic et al., 1997 ; Fergani & Arab, 2017). Ceci est d’autant 

plus vrai que le site de Sidi Salem reçoit des déchets domestiques et essentiellement 

industriels provenant du complexe FERTIAL, spécialisé dans la production des fertilisants et 

des produits phytosanitaires qui sont probablement à l’origine de l’inhibition de l’AChE 

enregistrée dans notre étude. Cette inhibition de l’AChE au niveau du site de Sidi Salem est 
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en accord avec les résultats de Soltani et al., (2012) et Bensouda & Soltani-Mazouni (2014). 

De plus, une variation de l’activité de l’AChE a été observée en fonction des sites dans le 

cerveau de Mugil Cephalus et le gobie (Zosteriessor ophiocephalus) provenant des différents 

sites en Italy (Corsi et al., 2003), dans les muscles de Oreochromis mosambicus et Labeo 

umbratus présentent dans un écosystème pollué (Barnhoorn et Van Vuran, 2004). 

         En ce qui concerne l’éventuel effet sexe dans l’expression de l’activité de 

l’acétylcholinestérase, actuellement peu de réponses précises sont avancées par les 

scientifiques (Raingwood et al., 1999). Selon Bocquené et al. (1997), l’activité de l’AChE 

n’est pas directement liée à l’âge, au sexe et à la période de reproduction chez la plupart des 

organismes marins adultes. 

4.2.2. Activité de la glutathion S-transférase 

         La glutathion S-transférase est employée dans le laboratoire et dans les études sur terrain 

comme biomarqueurs pour plusieurs contaminants (Almar et al., 1998 ; Fenet, 1998 ; Yu & 

Abo-Elghar, 2000 ; Yu, 2002, Belhaouari, 2014). Elle est impliquée dans diverses opérations 

de transport et de biosynthèse intracellulaire (George, 1990). Elle est largement distribuée 

chez les organismes vivants, comme les Mammifères, notamment l’homme et le rat (Baars & 

Beimer, 1980 ; Warholm et al., 1981) et chez les espèces marines (Jakoby & Habig, 1980). Le 

rôle physiologique de la GST dans la protection de l’organisme contre de nombreux toxique a 

été démontré chez plusieurs organismes marins y compris les Poissons (Gallageher et al., 

2001 ; Aït Aïssa et al., 2003 ; Quiniou et al., 2007 ; Martins et al., 2014). 

         La glutathion S-transférase (EC : 2.5.1.18) a un rôle important dans la détoxification des 

substances xénobiotiques exogènes ou endogènes en catalysant la conjugaison de ces 

substances avec le groupement thiol du glutathion endogène (Jakoby & Habig, 1980). L’effet 

principal de la GST est de convertir des composés lipophiles en molécules hydrophiles faciles 

à éliminer (Habig et al., 1974). La GST appartient a une famille des enzymes substrats 

spécifiques qui catalysent la conjugaison du GSH avec les xénobiotiques dans la phase II de 

métabolisation favorisant leur élimination de l’organisme (Leaver et al., 1992 ; Malmezat et 

al., 2000). Cette capacité à métaboliser les xénobiotiques, a fait des GSTs des biomarqueurs 

potentiels. En effet, la réponse biochimique de cette enzyme a été couramment utilisée en 

écotoxicologie dans  l’évalution de la pollution des milieux aquatiques (Bensouda & Soltani-

Mazouni, 2014; Belhaouari et al., 2014). 
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         L’augmentation de la GST hépatique des poissons est induite lors d’une exposition aux 

polluants (Ritola et al., 2000 ; Iqbal et al., 2000), cette augmentation peut être observée dans 

d’autres organes que le foie, Dautremepuits et al. (2002) ont remarqué une induction de 

l’activité de la GST dans le foie et également dans les reins chez les crabes. Plusieurs études 

ont relevé l’augmentation de l’activité de la GST par divers contaminant chez diverses 

espèces de poisson, tels que chez Mugil cephalus exposée aux différentes concentrations de 

cadmium, cuivre, plomb et zinc (Rajkumar et Jhon-Milton, 2011), chez Anguila anguila 

exposée aux naphtalène pendant 48 h (Teles et al., 2003) ; chez les femelles adultes de 

G.affinis traitées par le diflubenzoun (Zaïdi, 2005) ou par le cadmium (Chouahda, 2006). 

Chez plusieurs espèces de téléostéens l’altération des performances de nage a été mise en lien 

avec l’activité GST (Solé et al., 2009) car le comportement peut être affecté par les 

contaminants (Weis & Candelmo, 2012). La réduction des performances de nage observée 

chez le poisson Jenynsia multidentata semble être liée à une redistribution de l’énergie 

allouée en faveur de la détoxification du microcystine (Cazenave et al., 2008). Etant donné 

qu’il existe un lien entre la réponse de l’activité GST et les perturbations comportementales, 

la mesure de l’activité de cette enzyme permet d’évaluer l’effet des contaminants et de prédire 

leur impact au niveau des individus. Elle peut être considérée comme un marqueur écologique 

pertinent (Ndiaye, 2012).   

         Dans notre travail, le suivi mensuel de l’évolution de l’activité de la GST au niveau du 

foie de Liza aurata prélevée des deux sites El Hnaya et Sidi Salem durant la période de 

décembre 2011 à novembre 2012, fait apparaître l’existence de fluctuations saisonnières dans 

les deux sites. Les valeurs en GST semblent subir l’influence des paramètres abiotiques. Cette 

observation est appuyée par l’analyse statistique des données qui montre l’existence de 

corrélations significatives entre l’activité de la GST et les paramètres physico-chimiques du 

milieu, corrélation négative pour la température et la salinité, positive pour l’oxygène dissous, 

ceci est expliqué par les activités maximales de cette enzyme en période estivale, pour ensuite 

diminuer progressivement jusqu’à atteindre en janvier ces valeurs minimales. Ces résultats 

sont en partie illustrés à travers certains travaux qui montrent que les facteurs abiotiques sont 

susceptibles d’influencer la réponse des biomarqueurs (Ndiaye, 2012 ;  Louiz et al., 2017). 

Par exemple les variations de température provoquent la formation excessive des EOR dans 

les organismes marins (Malek et al., 2004; Lushchak, 2011; Cui et al., 2014), induisant 

l’augmentation du taux de GST favorisant ainsi la détoxification de ces EOR. Nos résultats 

sont en accord avec ceux de Gorbi et al. 2005 et Madeira  et  al.  2013 qui ont observé une 
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augmentation saisonnière de la GST suite à des élévations de température,  justifiée par l’effet 

combiné de la pollution chimique et de la température (Stará et al., 2012; Xing et al.,  2012, 

Gandar, 2015). De plus, La salinité peut être un facteur d’aggravation des effets des 

xénobiotiques (Viarengo et al., 1995). Plusieurs auteurs ont signalé que l’augmentation de la 

salinité de l’eau diminue le taux d’absorption des organismes benthiques et peut entraîner 

chez les mollusques une réduction de leur capacité d’adaptation à l’anoxie (Lubet et 

Chappuis, 1996 ; Stein et al., 1997). Fossi Tanouka et al., 2011 ont constaté une augmentation 

de l’activité de la GST suite à des augmentations de la salinité chez les bivalve marin 

Scrobicularia pana. D’autre facteurs peuvent aussi agir sur la réponse des organismes en GST 

tels que l’âge, la croissance, le sexe et la biodisponibilité de la nourriture.( Ruus et al., 2002 ; 

Lau et al., 2004 ; Leinio & Lahtonen., 2005).  

         L’élévation de l’activité de la GST chez les espèces pêchées dans le site de Sidi Salem 

par rapport à celle d’El Hnaya pendant douze mois, est confortée par l’inhibition de l’activité 

de l’AChE, ce qui confirme la forte contamination de ce site par des activités anthropogéniques, 

induisant ainsi l’activité de détoxification de cette enzyme. Ceci a été déjà confirmé par 

plusieurs auteurs (Sifi et al., 2009 ; amira et al., 2011 ; Bensouda & Soltani-Mazouni, 2014 ) 

chez les mollusques Donax trunculus échantillonnés dans le site de Sidi Salem par rapport à 

un site moins pollué. 

           Des résultats similaires à nos résultats ont montré que les activités GST les plus élevées 

sont enregistrées chez la moule transplantée au niveau du vieux port dans la baie de Cannes 

(France) comparativement aux autres sites pollués (Roméo et al., 2004), chez la même 

espèces Liza aurata prélevé d’un site contaminé par les métaux lourds au portugal (Pereira et 

al., 2009), et chez Patella caerulea prélevée de plusieurs sites dans le golfe d’Annaba 

(Boumaza, 2014). 

         D’autres études effectuées dans le cadre de la biosurveillance de la qualité des eaux de 

la lagune de Bizerte ont montré une induction de la GST chez les crustacés Carcinus maenas 

(Ben-Kheder et al., 2012) et les mollusques Mytilus galloprovincizlis (Barhoumi et al., 2014). 

Des résultats similaires ont été obtenus avec la palourde Ruditapes decussatus récoltées dans 

une zone industrielle de la lagune de Tunis (Chalghmi et al., 2015), chez le bivalve 

Scrobicularia plana utilisé dans l’évaluation de la qualité des sédiments dans un écosystème 

estuarien soumis à une pollution anthropogénique (Boldina-Cosqueric et al., 2010). Des 

travaux récents ont pu mettre en évidence le lien entre l’augmentation de la GST chez la 
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crevette Litopenaeus vannamei et le pH du milieu en présence des métaux lourds (Furtado et 

al., 2015 ; Yu et al., 2016), et chez la crevette Marsupenaeus japonicus exposée à la 

dessiccation (Duan et al., 2016).    

  4.2.3. Taux du glutathion  

         Le système de défense antioxydant est présent chez toutes les cellules aérobiques, 

neutralisant les réactions chimiques intermédiaires produites par voie endogène et/ou le 

métabolisme des xénobiotiques (Kappus, 1987 ; Winston & Di Giulio,1991). L’activité du 

système antioxydant peut subir une augmentation ou une inhibition sous l’effet d’un stress 

oxydatif, ces deux types de réponse dépendent de la durée du stress d’une part et de la 

sensibilité de l’espèce exposée d’autre part ; l’induction du système de défense antioxydant 

peut être considéré comme une adaptation de l’organisme à un environnement pollué (Dröge, 

2002). 

         La défense antioxydante est proposée comme biomarqueur de la pollution marine 

(Camus et al., 2004 ; Livingstone, 2001). L’une des réactions majeure de la détoxification 

assurant la protection de l’organisme vivant dans un milieu pollué est la conjugaison avec le 

groupement thiol (-SH) du glutathion. Le glutathion (GSH) (EC 1.6.4.2), un tripeptide soluble 

dans l’eau composé de trois acides aminés (L-γ-glutamyl-L cysteinyl glycine) (Meister & 

Anderson, 1983), appartient à la classe des petites molécules intracellulaires les plus 

abondantes (Meister & Anderson, 1983 ; Meister, 1988 ; Zehnálek et al., 2004). Le glutathion 

joue un rôle central dans le processus de défense intracellulaire (Arrigo, 1999 ; Sies, 1999 ; 

Jin et al., 2010), il neutralise le peroxyde organique, élimine les hydrocarbures par 

conjugaison au groupement thiol, et se lie aux ions des métaux lourds (Adam et al., 2005). Le 

glutathion existe sous deux formes, oxydée GSSG et réduite GSH, et ces enzymes 

comprennent la glutathion peroxydase (GPx) et la glutathion S-transférase (GST) qui sont 

impliqués dans la détoxification (Yu, 1994 ; Kizek et al., 2004 ; ; Zehnálek et al., 2004). Une 

déficience en GSH expose les cellules à un risque de dommage oxydatif (Dröge, 2002 ; Elia et 

al., 2003).  

          Une réduction des teneurs en GSH est enregistrée dans notre étude chez les individus de 

Liza aurata provenant de Sidi Salem comparativement à ceux d’El Hnaya durant toute la 

période d’étude (décembre 2011 à novembre 2012). De plus un profil saisonnier montre des 

taux élevés de GSH en hiver et faibles en été au niveau des deux sites. Il existe des 

corrélations significatives entre le GSH et les paramètres physico-chimiques du milieu, mais 
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contrairement à la GST ces corrélations sont négatives pour la température et la salinité, 

positive pour l’oxygène dissous. Ce qui peut être expliqué par l’influence directe ou indirecte 

des paramètres physico-chimiques du milieu sur les taux du GSH. 

         Nos résultats sont en accord avec ceux de Sifi et al. (2013) où une réduction 

significative du taux du GSH chez Donax trunculus prélevés du site de Sidi Salem par rapport 

à ceux prélevés d’El Battah a été enregistrée. Les métaux lourds peuvent aussi altérer la 

structure de la membrane cellulaire en stimulant par exemple la peroxydation lipidique et en 

épuisant le contenu cellulaire en glutathion (GSH) nécessaire pour la protection contre le 

stress oxydatif (Dianzani & Ugazio, 1978). Selon steadman et al. (1991), les différents effets 

des métaux sur les poissons et les mollusques peuvent être expliqués par la réponse du 

glutathion aux différentes doses. Farombi et al. (2007) ont révélé une diminution du taux de 

GSH dans les branchies du poisson chat Clarias gariepinus pêché dans la rivière d’Orgun au 

Nigeria, après détermination des niveaux de divers traces métaux tels que le Cd, Zn, Cu, As et 

le Pb. Almar et al. (1998), ont observé que le taux du glutathion mesuré dans le foie chez 

deux espèces de poissons (Gobio gobio et Arcasii rutilus) exposée à des agents chimiques de 

plusieurs industries (sites contaminés) est corrélé négativement avec le taux de la 

contamination. La relation entre la diminution du taux de GSH et le niveau de contamination 

est également rapportée par Ringwood et al. (1999). 

4.2.4. Activité de la Catalase 

         Les enzymes permettent de protéger les cellules contre les radicaux libres produits de 

manière physiologique au cours du métabolisme cellulaire normal. Parmi les principaux 

systèmes enzymatiques, la catalase (CAT), est une enzyme antioxydante intracellulaire 

impliquée dans le système de défense contre les radicaux générés par les polluants oxydants 

environnementaux, c'est une hydropéroxidase péroxysomale qui dégrade l’H2O2 en H2O et O2 

(Baumard et al., 1999). La catalase peut éliminer les formes réactives de l’oxygène tel que le 

péroxyde d'hydrogène (H2O2) dans un système biologique, et ceci va réduire le stress oxydatif 

dans les organismes (Manduzio et al., 2005; Pereira et al., 2009 ; Chakraborty et al., 2010). 

Cette enzyme antioxydante est largement utilisée comme un biomarqueur impliqué dans la 

défense primaire contre les dommages oxydatifs (Bergayou et al., 2009). L’activité de la CAT 

n’est pas spécifique à un groupe de contaminants, mais au stress oxydatif et peut être induite 

par une large gamme de contaminants organiques dont les xénobiotiques et les métaux lourds 

(Livingstone, 2001; Akcha et al., 2000; Roméo et al., 2003 ; Rajkumar & Tennyson, 2013). 
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         L’activité de la CAT chez Liza aurata dans le golfe d’Annaba montre relativement le 

même profil que celui de la GST avec une augmentation chez les individus collectés à Sidi 

Salem, suite à une exposition aux différents contaminants dans l'environnement. Sachant que 

ce site est contaminé par des rejets urbains, agricoles et industriels, l’augmentation de 

l’activité de la CAT constitue une réponse à la présence de ces contaminants. L'activité de la 

CAT présente des avantages évidents en tant que biomarqueur. Cependant, la présence de 

grandes quantités de polluants peut surpasser le système oxydant, ce qui va provoquer une 

péroxydation lipidique des membranes cellulaires par un taux élevé en malondialdéhyde 

(MDA) chez les individus de Sidi Salem comparativement à ceux d’El Battah (Sifi et al., 

2013), témoignant que ces individus sont confrontés à un stress oxydatif. La catalase est 

souvent l'une des premières enzymes anti-oxydantes à être induites. En effet, une induction de 

l'activité de la CAT est enregistrée chez Liza aurata due aux métaux lourds (Pereira et al., 

2009) ainsi que chez P. viridis due au HAP et aux pesticides organochlorés (Richardson et al., 

2008). Nos résultats sont comparables à ceux observés par Amira et al. (2011) et Bensouda & 

Soltani-Mazouni (2014) sur D. trunculus collectés dans le site de Sidi Salem où une 

augmentation de l’activité du catalase a été observée par rapport à ceux  prélevé du site d’El 

battah pris comme site de référence. 

 

4.3. Composition biochimiques (métabolites). 

         Il est généralement admis que les situations de stress induisent une augmentation des 

dépenses énergétiques des individus mobilisant les réserves énergétiques (Van, 2002 ; 

Sepulveda et al., 2003 ; Wintermyer & Cooper, 2003). L’augmentation des dépenses 

énergétiques associées, si elle n’est pas compensée par une production d’énergie, va induire 

une diminution de l’énergie disponible pour les autres fonctions physiologiques. En effet, 

l’énergie va être allouée essentiellement aux processus de maintenance et ne sera donc pas 

disponible pour la croissance ou la reproduction, ce qui influencera la capacité de ces 

organismes à survivre et à transmettre leurs gènes (Durou et al., 2008). 

          Les réserves métaboliques énergétiques donnent des informations sur la capacité de 

l’organisme à faire face à un stress naturel ou anthropogénique (Connell et al., 1999 ; 

smolders et al., 2005). En effet, le statut énergétique et son impact sur d’importants processus 

physiologiques tels que la croissance et la reproduction qui peuvent être perturber par une 

pollution de l’environnement, est largement utilisé dans les recherches écotoxicologiques 

(Smolders et al., 2005 ; Raeisi et al., 2015). Ces réserves énergétiques peuvent donc être de 
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bons biomarqueurs de l’état de santé de l’organisme et de son environnement (Molven & 

Goksoyr, 1993), puisqu’elles peuvent être affectée après quelques heures voire quelques jours 

d’exposition et leurs variations peuvent se maintenir pendant plusieurs jours, voire plusieurs 

semaines (Gimeno et al., 1995). En revanche, l’inconvénient est qu’elles varient en fonction 

des saisons, l’âge ainsi que l’état nutritionnelle des individus (Le Gaal et al., 1997). 

         Il existe trois types de réserves énergétiques : les glucides, les lipides et les protéines. La 

première source d’énergie immédiate, utilisée lors d’un stress correspond généralement aux 

glucides, et plus particulièrement au glycogène (Umminger, 1977), puisqu’ils sont beaucoup 

plus simples à métaboliser que les lipides ou les protéines. Lorsqu’un jeûne survient, une 

diminution du glycogène hépatique et musculaire est généralement observée dans  

l’organisme et ceci permet aux cellules d’avoir un apport en glucose, via le processus de la 

glycogénolyse (Black et love, 1986).  

         Les lipides sont la seconde source d’énergie utilisée lors d’un stress (Sujatha et al., 

1996 ; Bhavan et Geraldine, 1997). Les lipides peuvent aussi être mobilisés en premier 

lorsque la nourriture devient rare (Sargent et al., 1989 ; Hashemi et al., 2008). Une diminution 

des concentrations en lipides est généralement observée quand la concentration en glucides 

devient faible ou quand la demande énergétique est trop forte. Ils peuvent être stockés dans le 

foie, le tissu adipeux autour des intestins et les muscles. Les lipides ont plusieurs fonctions, 

notamment de fournir un haut niveau d’énergie. Ils sont donc essentiels pour maintenir un bon 

état de santé. Ils facilitent aussi l’absorption des vitamines liposolubles, sont utilisés pour la 

croissance vitelline des ovocytes et participent à l’architecture membranaire en maintenant 

une fluidité appropriée des membranes biologiques (Blem, 1992). La reproduction joue un 

rôle primordial dans la concentration lipidique musculaire chez les poissons, puisque les 

lipides diminuent généralement durant cette période (Johnson, 2009). 

         Les protéines sont la dernière source d’énergie utilisée lors d’un stress. Face à un stress, 

les organismes ont besoin de beaucoup d’énergie pour lutter et se maintenir, et cette énergie 

peut être stimulée par le catabolisme des protéines (Ribeiro et al., 2001). Une diminution de la 

concentration en protéines peut être due à la formation de lipoprotéines utilisées pour réparer 

les dommages causés aux organites des cellules et des tissus (Rambabu et Rao, 1994 ; Sancho 

et al., 1998) ou peut être attribuée à une diminution de l’activité métabolique générale 

(Baudrimont et al., 1997 ; Geret et al., 2003). Cette diminution indique donc une protéolyse 

qui permet la production d’acides aminés libres. Ces acides aminés vont pouvoir être utilisés 
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par le cycle de Krebs pour fournir de l’énergie ou par gluconéogenèse pour fournir du 

glucose.  

         Les poissons manifestent des variations saisonnières marquées du contenu biochimique, 

ayant un rapport direct avec le développement gonadique et la gamétogenèse (Donald et al., 

1984 ; Roy & Lall, 2006 ; Noël et al., 2011; Norouzi & Bagheri, 2015). La connaissance de 

certains aspects de la reproduction chez les poissons et particulièrement son rapport avec la 

composition dans divers compartiments, permet de préciser la nature de l’utilisation des 

réserves en relation avec le déroulement du cycle sexuel (Fehri-Bedoui et al., 2002 ; 

Bellasoued et al., 2013 ; Norouzi & Bagheri, 2015). La reproduction des poissons et des 

organismes marins en général comprend une période d’activité sexuelle avec l’initiation de la 

gamétogénèse et une période de repos sexuel avec l’accumulation des réserves métaboliques 

qui sont nécessaires pour un nouveau cycle de gamétogenèse (Karaton & Inanli, 2011 ; 

Khitouni et al., 2014 ; Karsli., 2014).  

4.3.1. Taux de protéines 

         Il est admis que les protéines musculaires sont une importante réserve énergétique chez 

les poissons (Van Dijk et al., 2005 ; Pawar & Sonawane, 2013). Ces réserves sont 

généralement les dernières utilisées en cas de stress. En effet, le catabolisme des protéines 

peut fournir de l’énergie lors d’une forte demande énergétique (Ribeiro et al., 2001). Plusieurs 

études ont montré qu’une diminution de la concentration en protéines pouvait être considérée 

comme une adaptation physiologique pour venir compenser le stress induit par les 

contaminants chimiques (Sancho et al., 1998 ; Begum, 2004). La mesure de la concentration 

en protéines a déjà été utilisée comme indice général de l’état de santé des organismes 

Giacomin et al., 2014). 

         Le suivi des variations mensuelles des taux de protéines au niveau de la chair de Liza 

aurata prélevé dans les deux sites (El Hnaya et Sidi Salem) au cours de la période d’étude 

révèle des effets site, mois hautement significatifs. En effet, les individus de Sidi Salem 

présentent des taux de protéines significativement inférieurs à ceux d’El Hnaya au cours des 

différents mois d’étude. Un effet saison est également enregistré au niveau des deux sites avec 

des taux plus élevés en été ce qui correspond à la période de repos sexuel et le début de la 

gamétogenèse qui nécessite une quantité élevée de réserves métaboliques, alors que les taux 

les plus faibles sont observés en hiver dus à la chute des réserves métaboliques et l’énergie 

nécessaire pendant l’émission des gamètes. Nos résultats sont confirmés par Norouzi & 
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Bagheri (2015) qui ont également observé que le taux des protéines augmente chez liza 

aurata pendant la période de repos sexuel. D’autres auteurs ont constaté que le poids des 

individus chez la même espèce est plus élevé pendant l’automne par rapport aux autres 

saisons ce qui peut être expliqué par l’augmentation du poids des gonades dans cette période 

(Abdoli & Nadri, 2009). 

         Nos résultats sont en accord avec ceux d’Aoudene (2003) et Sifi (2013) sur D. trunculus 

collecté dans le site de Sidi Salem par rapport au site de référence (El Battah). Une réduction 

des protéines dans un site pollué est également observée chez M. galloprovincialis et P. perna 

(Najimi et al., 1997). Des résultats similaires sont rapportés au niveau de la chair du gardon 

Rutilis rutilis suite à une exposition à l’éthofumésate (Maes, 2014). La diminution de la 

concentration des protéines observée dans un site pollué indique que le muscle réalise une 

protéolyse, ce qui permet une production d’acides aminés libres dans le muscle. Les acides 

aminés libres peuvent produire du glucose, via la gluconéogenèse pour fournir de l’énergie 

requise pour la défense de l’organisme durant une exposition aux polluants (Vijayavel et al., 

2006). Elle est aussi probablement due à une utilisation rapide des protéines par les cellules 

sous des conditions de stress (Vajayavel & Balasubramanian, 2008), ou un blocage de la 

synthèse protéique et la dénaturation des protéines (Auffret et al., 2006). 

         Les protéines sont plutôt mobilisées durant la reproduction pour la vitellogenèse dont les 

taux vittellogenine et de vitelline sont utilisés comme biomarqueurs pour évaluer l’impact des 

polluants sur la reproduction chez les organismes aquatiques (Johnson et al., 1989). Plusieurs 

auteurs ont démontré l’impact d’une pollution sur la vitellogenèse (Lee, 1993 ; Elumalai & 

Balasubramanian, 1999 ; Tintos et al., 2006 ; Vijayavel et al., 2006). 

4.3.2. Taux de glucides  

         Les réserves glucidiques varient avec les étapes du développement, elles augmentent 

pendant le repos sexuel et diminuent pendant la période d’activité sexuelle et de croissance 

(Benomar et al., 2006). Elles varient également selon le niveau de pollution et de dégradation 

du milieu (Smolders et al., 2004). Les glucides sont considérés comme les premiers 

nutriments organiques dégradés en réponse au stress (Clarke, 1975), particulièrement le 

glycogène qui joue un rôle important dans le métabolisme énergétique des organismes marins 

(Zandee et al., 1980) et constitue la majeure partie du matériel de réserve destiné à 

l’élaboration des produits génitaux (Chalabi, 2001). 
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          Les taux de glucides enregistrés mensuellement au niveau de la chair des individus de 

Liza aurata des deux sites El Hnaya et Sidi Salem au cours de la période s’étalant de 

décembre 2011 à novembre 2012 montrent des taux inférieurs chez les individus de Sidi 

Salem comparativement à ceux d’El Hnaya avec des fluctuations selon les mois et l’état 

physiologique des individus. Les taux les plus élevés sont observés durant la période s’étalant 

du mois de Mars jusqu’au mois de septembre où la valeur maximale a été enregistrée, 

correspondant à la période du repos sexuel et l’accumulation des réserves et au début de la 

période d’activité sexuelle et la formation des gamètes. Une réduction des taux des glucides 

est observée pendant la période d’émission des gamètes à partir du mois d’octobre jusqu’au 

mois de décembre, cette période est marquée par la migration de notre espèce au large pour se 

reproduire confrontant ainsi le manque de nourriture, ce qui explique la forte diminution des 

glucides par rapport au autres mois de l’année. Une augmentation progressive a été noté à 

partir du mois de janvier justifié par le début de l’accumulation des réserves et la préparation 

d’un nouveau cycle sexuel. 

         Nos résultats sont en accords avec ceux d’Aoudene (2003), Beldi (2007) et Sifi (2009) 

où une réduction des taux de glucides est observée chez les individus de D.trunculus de Sidi 

Salem comparativement à ceux prélevés d’un site moins pollué (El Battah) dans le golfe 

d’Annaba. Maes, (2014) a attribuée la diminution de la concentration en glucides totaux chez 

le gardon Rutilus rutilus contaminé par des produits phytosanitaires aux processus de 

détoxification. Ces processus induisent une forte demande énergétique aux niveaux des 

cellules à laquelle l’utilisation des glucides pourrait répondre en premier lieu. Une forte 

exposition au cadmium provoque une réduction des réserves glucidiques, des niveaux d’ATP 

intracellulaires et perturbe les fonctions mitochondriales des organismes marins (Hemelraad 

et al., 1990). 

         Sifi et al. (2013) ont observés chez D. trunculus une diminution des taux de glucides en 

période de reproduction et une augmentation en phase de repos sexuel. Une diminution des 

taux de glucides pendant l’émission des gamètes due à une consommation d’énergie est 

également observée chez C. gigas (Rharbi, 2000) et R. decussatus (Kamara et al., 2005). Les 

mêmes observations sont rapportées chez L. littorea transplantée dans un site exposé au 

cadmium où le glycogène est la source primaire d’énergie qui diminue durant la ponte et 

augmente après (Gil et al., 1982 ; De Wolf et al., 2007). L’utilisation de ces réserves 

glucidiques par les organismes marins indique une activation de la glycolyse afin de fournir 
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l’énergie nécessaire pour maintenir leur intégrité physiologique (Smolders et al., 2004 ; De 

Wolf et al., 2007).  

4.3.3. Taux de lipides 

         Les lipides jouent un rôle important comme réserves énergétiques chez de nombreux 

groupes d’animaux (Gilbert & O’Connor, 1970 ; Begum & Minar, 2012). Ils peuvent être 

utilisés comme indicateur précoce d’un stress aux polluants chez les organismes marins (Pilla 

et al., 2014 ; Raeisi et al., 2015). La quantité de lipides disponible est en fait le résultat d’une 

balance entre la prise de nourriture et l’épuisement des réserves par des processus 

physiologiques tels que la reproduction et la croissance (Convey, 1992). 

         Les taux de lipides quantifiés au niveau de la chair de Liza aurata provenant d’El Hnaya 

et Sidi Salem durant la période s’étalant de décembre 2011 à novembre 2012 montrent le 

même profil que celui des protéines et glucides avec des taux inférieurs au site de Sidi Salem 

par rapport au site d’El Hnaya. Les variations des taux de lipides obtenus dans notre étude 

sont en accord avec ceux obtenus chez D.trunculus par Aoudène, 2003 ; Beldi, 2007 ; Sifi et 

al., 2013, qui ont également observés des valeurs inférieurs chez les espèces provenant de Sidi 

Salem par rapport à ceux prélevés d’un site loin de toute pollution industrielle.   

         Un effet saison est également observé avec des taux élevés en été au cours du repos 

sexuel et des taux faibles en hiver après l’émission des gamètes, ceci a été déjà rapporté par 

Norouzi et Bagheri (2015) chez la même espèce, qui utilise les réserves lipidiques et 

protéiques pour la production des gamètes. En outre, les poissons utilisent moins de nourriture 

dans cette période dû à leurs états physiologiques. Les lipides forment une grande partie de la 

composition biochmique des muscles des poissons qui se différencie d’un individu à l’autre 

(Rehbein & Oehlenschlager, 2009). Les réserves en lipides et protéines dans les poissons 

dépendent de leurs alimentations (Convey, 1992.), ils sont stockés dans leurs muscles et 

d’autres organes quand les gonades sont inactive pour être utilisé plus tard durant la division 

des spermatozoïdes et le développement des ovocytes ( Norouzi & Bagheri, 2015). En plus, 

une quantité de cholestérol  est utilisée comme précurseur des hormones de la maturation 

sexuelle (androgènes, estrogènes, progestérones) ce qui se reflète sur le taux des lipides totaux 

(Khalko & Khalko, 2002). Le cycle de reproduction et le manque de nutrition sont des causes 

importantes des changements dans la composition biochimique du corps des poissons qui 

utilise les réserves lipidiques pour fournir de l'énergie (Begum & Minar 2012). De plus, 

Merayo (1996) a expliqué que les variations saisonnières de la teneur en humidité, en lipides 
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et en protéines du muscle et du foie ont été reconnues chez plusieurs espèces de la famille des 

Gobiidae, et que la croissance des gonades et d'autres processus liés au fraie ont été 

introduites comme les causes de ces changements. Dans une étude similaire réalisée par 

Bhuyan (1978), les teneurs minimales des muscles en lipides ont été observées chez les 

poissons reproducteurs par rapport aux autres adultes justifié par le manque de nourriture 

(Pilla et al., 2014). D’autres études antérieures ont signalé que les changements de la 

composition biochimiques des poissons sont influencés par plusieurs facteurs. Karsli et al. 

(2014), ont attribué les variations saisonnières de la composition biochimique des Barbus au 

cycle de reproduction et au sexe. Ceci a été également rapporté par Karton & Inanli (2011) et 

par Pawar & Sonawane (2013).     
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5. Conclusion et perspectives 

         Notre travail a été réalisé dans le contexte général d’un programme national de 

biosurveillance des eaux du golfe d’Annaba, en utilisant le mugilidé Liza aurata, espèce 

bioindicatrice de la pollution. Les poissons sont collectés mensuellement de décembre 

2011 à novembre 2012 dans deux sites du golfe ; El Hnaya, site éloigné des sources 

polluantes et Sidi Salem, site exposé aux différents rejets. En plus des mesures des 

paramètres physicochimiques de l’eau de mer, nous avons fait le choix de centrer notre 

travail sur l’évaluation d’une éventuelle pollution à la fois sur la réponse des 

biomarqueurs du stress environnemental et sur la composition biochimique chez les 

individus de Liza aurata.  

         La mesure des paramètres physico-chimiques de l’eau  montre des différences 

significatives entre les températures enregistrées dans les deux sites durant la période 

d’étude, avec des valeurs plus élevées à Sidi Salem comparativement à ceux  d’El Hnaya. 

Le pH ne révèle aucune différence entre les deux sites avec un pH neutre à légèrement 

alcalin. Cependant, la salinité présente des différences significatives entre les deux sites, 

avec une salinité plus élevée à Sidi Salem par rapport à El Hnaya. De plus, l’oxygène 

dissous mesuré au cours de la période d’étude à Sidi Salem montre que ce site est pauvre 

en oxygène comparativement au site d’El Hnaya. 

         La mesure des biomarqueurs du stress environnemental chez les individus de Sidi 

Salem indique une inhibition de l’activité AChE qui témoigne de la présence de polluants 

neurotoxiques tels que les organophosphorés et les carbamates ; et une augmentation de 

l’activité GST qui révèle une induction du système de détoxification déclenché par la 

présence de divers xénobiotiques dans ce site. Une augmentation de l’activité de la CAT 

et une réduction des taux de GSH, montrent que les individus de Liza aurata de Sidi 

Salem sont exposés à un stress oxydatif important en rapport avec une pollution accrue 

dans ce site. En effet, le stress oxydatif provoque des lésions cellulaires et tissulaires 

importantes et conduit à l’activation du système antioxydant. 

         La composition biochimique de la chair de Liza aurata révèle des taux de protéines, 

glucides et lipides significativement inférieurs chez les individus de Sidi Salem 

comparativement à ceux d’El Hnaya. De plus un profil saisonnier montre une 

accumulation des constituants pendant la période de repos sexuel atteignant un maximum 

en été afin d’être mobilisés pour la gamétogenèse. Alors qu’une diminution des réserves 
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métaboliques est enregistrée en hiver lors de l’expulsion des gamètes qui nécessite une 

importante mobilisation énergétique.  

         L’ensemble des résultats obtenus concernant la réponse des biomarqueurs du stress 

environnemental et la composition biochimique chez liza aurata révèle une pollution 

globale dans le golfe d’Annaba. Cependant, les populations de Liza aurata de Sidi Salem 

sont exposées à des niveaux de pollution supérieurs à ceux d’El Hnaya. 

         Un bon programme de biosurveillance de l’environnement marin doit, intégrer aussi 

bien une batterie de bioindicateurs que de biomarqueurs, mais également toutes les 

informations pouvant être apportées par les diverses disciplines associées à 

l’écotoxicologie telles que la chimie, la physiologie, la biochimie et autres, afin de 

pouvoir prédire à temps l’impact de la pollution naturel ou anthropogénique sur les 

organismes vivants et essentiellement prédire son impact sur la santé publique. Dans cette 

perspective, il serait intéressant de poursuivre ces investigations pour une meilleure 

protection de notre environnement marin par :  

� Un suivi continu de la qualité de l’environnement marin dans la baie d’Annaba. 

� La mesure d’autre paramètres physico-chimiques de l’eau (nitrite, nitrate, 

phosphate, sulfate, ammoniac…etc). 

� Une utilisation de biomarqueurs plus spécifiques à la nature des polluants 

présents dans le golfe d’Annaba, comme le métallothéonéine pour les métaux.  

� L’évaluation des phénomènes de bioaccumulation et bioconcentration de ces 

contaminants chimiques dans les différents réseaux trophiques.   

� Une enquête épidémiologique de l’impact de la consommation de L. aurata sur la 

santé des consommateurs de la ville d’Annaba. 

� Une enquête nutritionnelle sur la qualité de la chair de L. aurata pêché dans le 

golfe d’Annaba.  
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6. Résumé 

        L’étude menée s’inscrit dans le cadre d’un programme national de biosurveillance de 

la qualité des eaux du golfe d’Annaba par l’utilisation d’une espèce bioindicatrice de la 

pollution, un mugilidés, Liza aurata (Risso, 1810). Cette étude vise à évaluer l’impact 

d’une éventuelle pollution sur la réponse de quelques biomarqueurs du stress 

environnemental et la composition biochimique chez Liza aurata. A cet effet, cette espèce 

est pêchée mensuellement sur une période d’une année (décembre 2011- novembre 2012) 

dans deux sites du golfe d’Annaba : El Hnaya éloigné de toute source polluante et Sidi 

Salem site exposé à la pollution. 

         Les biomarqueurs du stress environnemental, l’acétylcholinestérase (AChE), la 

glutathion S-transférase (GST), la catalase (CAT), et le glutathion (GSH) utilisés dans 

l’évaluation du stress environnemental auquel sont soumis les individus de Liza aurata 

montrent des fluctuations importantes liées aux niveaux de pollution. La réponse de ces 

biomarqueurs révèle une inhibition de l’activité de l’AChE, une induction de l’activité 

GST et CAT et une réduction des taux du GSH chez les individus de Sidi Salem par 

comparaison aux réponses enregistrées chez les individus d’El Hnaya.  

         La composition biochimique en protéines, glucides et lipides déterminée 

mensuellement au niveau de la chair de L. aurata montre des taux significativement 

inférieurs chez les individus de Sidi Salem par rapport à ceux d’El Hnaya. Le contenu 

biochimique montre un effet saison où les taux les plus élevés sont observés en été pour 

les deux sites ce qui correspond à l’accumulation des réserves au début de la période de 

reproduction, sauf pour le cas des glucides enregistrées chez les individus de Sidi Salem 

où les taux les plus élevés sont enregistrés au printemps. 

         L’ensemble des résultats obtenus indique une pollution globale dans le golfe 

d’Annaba plus marquée chez les populations de L. aurata de Sidi Salem en rapport avec le 

niveau de pollution de ce site. De plus la présente étude indique que Liza aurata est un 

bon indicateur de pollution dans la baie d’Annaba. 

Mots clés : Liza aurata, Golfe d’Annaba, Composition biochimique, Biomarqueur, 

Bioindicateur, Ecotoxicologie, Biosurveillance, Stress environnemental, Pollution. 
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Abstract 

 

         The present study is a part of national biomonitoring program of waters quality of 

Annaba gulf  by using a pollution bioindicator species, a Mugilidae, Liza aurata (Risso, 

1810). It aims to assess the impact of pollution on some biomarkers of environmental 

stress and biochemical composition in L. aurata. For this purpose, this species is collected 

monthly over a period of one year (december 2011-november 2012) in two sites of 

Annaba gulf : El Hnaya far from any source of pollution and Sidi Salem site exposed to 

pollution.  

         Biomarkers of environmental stress ; acetylcholinesterase (AChE), glutathione S-

transferase (GST), Catalase (CAT) and glutathione (GSH), used in assessing of 

environmental stress to which are subjected individuals of L. aurata show an important 

fluctuations related to pollution levels. The response of these biomarkers reveals an 

inhibition of AChE activity, an induction of GST and CAT activities and a decrease of 

GSH rates in Sidi Salem individuals as compared to the responses recorded in El Hnaya 

individuals.   

         Biochemical composition of proteins, carbohydrates and lipids determined monthly 

in the flesh of L. aurata show significant lower rates among Sidi Salem individuals 

compared to those of El Hnaya. The biochemical content showed a season effect, where 

the highest rates are observed in summer for both sites which corresponds to the 

accumulation of reserves at the beginning of reproduction period, except for the case of 

carbohydrates recorded in the individuals of Sidi Salem where the highest rates are 

recorded in the spring. 

         Obtained results indicates a global pollution in Annaba gulf more marked in 

populations of L. aurata from Sidi Salem related to the pollution level of this site. In 

addition the present study indicates that  L. aurata is a good indicator of pollution in the 

bay of Annaba.  

 

Key words : Liza aurata, Annaba gulf, Biochemical composition, Biomarker, 

Bioindicator, Ecotoxicology, Biomonitoring, Environmental stress, Pollution.  
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