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Avant l’utilisation des produits phytosanitaires, les systèmes de culture étaient conçus 

pour assurer le meilleur compromis entre le risque phytosanitaire et le potentiel de production 

de la culture. Cependant, les pertes en rendement des productions agricoles dues aux 

maladies, aux ravageurs et aux mauvaises herbes pouvaient atteindre des proportions 

importantes (Oerke et Dehne, 1997). 

Après la seconde guerre mondiale, les pesticides ont permis le développement de 

l’agriculture et ont contribué à l’augmentation des rendements et à la régulation de la 

production agricole. L’utilisation des produits phytosanitaires a également limité ou éradiqué 

un certain nombre de maladies parasitaires très meurtrières. Cependant, aujourd’hui, les 

pesticides sont soupçonnés de présenter un risque pour la santé de l’homme et pour son 

environnement. Ils sont en effet fréquemment mis en cause dans la dégradation de la qualité 

des eaux douces souterraines et des eaux côtières, dans la réduction de la biodiversité terrestre 

constatée dans les zones agricoles et dans les milieux "naturels" contaminés ou bien encore 

dans des cas de surmortalité des abeilles et de baisse de production des ruches. Par ailleurs, de 

nombreuses études épidémiologiques suggèrent une corrélation entre l’utilisation 

professionnelle des pesticides et l’apparition de certaines pathologies dans les populations 

concernées. Des effets cancérigènes, neurotoxiques ou de type perturbation endocrinienne des 

pesticides ont été mis en évidence chez l'animal. La question des risques pour l'homme est 

donc posée tant au niveau professionnel qu’à celui du consommateur. 

Le marché mondial des pesticides est globalement stable depuis quelques années et 

représente actuellement 40,475 milliards de dollars. L’Europe est le plus gros consommateur 

(avec 31,7% du marché) devant l’Asie (23,1%), les Amériques (Sud : 20,8% ; Nord : 20,6%) 

et l’Afrique (3,8%). Au niveau des cibles des produits, ce sont les herbicides qui sont le plus 

utilisés mondialement (46,9%) devant les fongicides (25,9%), les insecticides (24,1%) et les 

divers (rodenticides, molluscicides…) (UIPP, 2009). 

Dans les pays sous-développés, même les produits très toxiques, dont l’usage a été 

interdit dans les pays riches, sont encore largement utilisés, et avec beaucoup moins de 

précautions. Selon un communiqué de presse de la FAO (1
er

 février 2001), environ 30% des 

pesticides commercialisés dans les pays en voie de développement ne sont pas conformes aux 

standards de qualité internationaux, car ils contiennent beaucoup d’impuretés très toxiques. 
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En Algérie, l’usage des insecticides, des fertilisants, des engrais, des détergents et 

autres produits phytosanitaires se répand de plus en plus avec le développement de 

l’agriculture, mais aussi dans le cadre des actions de lutte contre les vecteurs nuisibles. La 

lutte antiacridienne menée au cours de cette dernière décennie a entraîné par ailleurs le 

déversement de milliers de tonnes d’insecticides. Par exemple, au cours de la campagne de 

lutte antiacridienne de 2004-2005, plusieurs tonnes de pesticides (des organophosphorés, des 

carbamates et la deltaméthrine) ont été utilisées par épandage ou par pulvérisation dans les 

régions infestées par le criquet pèlerin, dans les régions du Sud et dans le Tell. Puis, depuis les 

cinq dernières années, une autre forme d’utilisation intensive de pesticides se généralise dans 

de nombreuses wilayates du pays, dans le cadre du Programme national de lutte contre les 

zoonoses et plus particulièrement dans la lutte contre une pathologie vectorielle : la 

leishmaniose, une maladie qui a pris de l’ampleur malheureusement dans toutes les régions du 

pays, compte tenu des bouleversements écologiques et des dégradations environnementales 

urbaines et rurales. Ces divers types de traitements par les pesticides se font généralement 

pour parer à l’urgence, mais sans souci aucun des conséquences environnementales directes et 

des conséquences sanitaires sur le long terme liées aux infiltrations de ces substances non 

dégradables dans les sols, dans les sources et les nappes, puis vers les écosystèmes: les 

végétaux, les animaux et nécessairement l’homme (Bouziani, 2007). 

Récemment, l’usage des pesticides ne cesse de se multiplier dans de nombreux 

domaines et en grandes quantités. Cependant, les analyses des résidus de pesticides ne sont 

pas faites systématiquement. C’est donc, dans ce contexte, que nous avons évalué par une 

étude expérimentale l’effet de deux insecticides le thiaméthoxam, la téfluthrien et leurs 

mixtures sur le gastéropode terrestre Helix aspersa, qui est l'une des espèces d’escargots la 

plus abondante dans la région Nord-Est de l’Algérie. On constate que pour les deux 

substances actives choisies, il existe peu de données de toxicité, particulièrement au niveau du 

compartiment terrestre. Il est donc important de compléter les études existantes sur ces 

molécules pour apporter des informations sur leur toxicité. 

 

Définition des objectifs 

L’objectif général de cette étude est d’évaluer les effets de deux insecticides et de leurs 

mixtures, à large spectre d’utilisation et notamment dans la région Nord-Est algérienne, grâce 

à l’utilisation d’un modèle bioindicateur présent dans les écosystèmes terrestres, l’escargot 

Helix aspersa. Pour y répondre, ce manuscrit est organisé en cinq grandes parties :  



 

 la première partie synthétise les connaissances sur le devenir et les effets des 

pesticides en général, et des insecticides étudiés en particulier, ainsi que sur les critères 

de choix du modèle biologique utilisé en évaluation du risque. Elle définit également 

les objectifs ; 

 

 la deuxième partie est consacrée à l’examen des aspects comportementaux et 

morphométriques (poids frais moyen des escargots, de la coquille et de 

l’hépatopancréas) ; 

 

 la troisième partie est consacrée à la détermination de la composition biochimique de 

l’hépatopancréas (protéines, glucides et lipides), aux dosages des biomarqueurs 

enzymatiques (activités spécifiques de l’acétylcholinestérase, la glutathion S-

transférase et la catalase), et non enzymatiques (le taux de glutathion) ; 

 

 la quatrième partie est destinée à l’exploration histopatologique de l’hépatopancréas 

des escargots ; 

 

 la cinquième partie présente une étude de la croissance pondérale réalisée sur les 

juvéniles de Helix aspersa, visant à déterminer les effets des deux insecticides et de 

leurs mixtures en conditions de laboratoire ; 

 

 enfin, la conclusion générale discute de la relation entre les résultats présentés dans les 

chapitres précédents, fait le bilan de la contribution apportée par cette étude à la 

recherche en écotoxicologie et restitue l’ensemble de ces apports dans le contexte 

global de l’évaluation des risques des pesticides. Les perspectives envisagées dans la 

continuité de ces travaux sont également présentées. 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

CHAPITRE I 

Synthèse Bibliographique 

 

 

 

 

 



 

 

 

1. Définition 

Le terme "pesticides" est une appellation générique couvrant toutes les substances 

(molécules) ou produits (formulations) qui éliminent les organismes nuisibles, qu'ils soient 

utilisés dans le secteur agricole ou dans d'autres applications. La substance ou le 

microorganisme qui détruit ou empêche les organismes nuisibles de s’installer sur les 

végétaux, parties de végétaux ou produits végétaux est dénommée substance active 

(anciennement dénommée matière active), à laquelle sont associés dans la préparation un 

certain nombre de «formulants» (mouillants, solvants, anti-mousses, …) qui la rendent 

utilisable par l’agriculteur (ACTA, 2005). 

 

2. Classification 

Les pesticides disponibles aujourd’hui sur le marché sont caractérisés par une telle 

variété de structure chimique, de groupes fonctionnels et d’activité que leur classification est 

complexe. D’une manière générale, ils peuvent être classés en fonction de la nature de 

l’espèce à combattre mais aussi en fonction de la nature chimique de la principale substance 

active qui les compose. L’index de l’ACTA qui référence les principaux produits autorisés et 

commercialisés mentionnait 489 substances actives en 2005 et 2600 préparations 

commerciales (liste arrêtée en Juillet 2004). De plus, les variétés et les quantités utilisées 

diffèrent selon les pays où ils sont utilisés. Néanmoins, les systèmes de classification sont 

universels. 

Le premier système de classification repose sur le type de parasites à contrôler. Il 

existe principalement trois grandes familles de produits phytosanitaires selon la nature des 

cibles visées: les herbicides, les fongicides et les insecticides. À celles-ci s’ajoutent des 

produits divers tels que les acaricides (contre les acariens), les nématicides (contre les 

nématodes), les rodenticides (contre les rongeurs), les taupicides (contre les taupes), les 

molluscicides (contre les limaces et les escargots essentiellement), les corvicides et les 

corvifuges (contre les oiseaux ravageurs de culture et surtout les corbeaux) et enfin les 

répulsifs. 

Le deuxième système de classification tient compte de la nature chimique de la 

substance active majoritaire qui compose les produits phytosanitaires. Les principaux groupes 
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chimiques comprennent les organochlorés, les organophosphorés, les carbamates, les 

pyréthrinoïdes, les triazines et les urées substituées. 

 

3. Problèmes de pollution diffuse et de contamination 

L’utilisation des produits phytosanitaires a permis d’augmenter considérablement les 

rendements agricoles en réduisant les pertes dues aux ravageurs des cultures, mais cela n’a 

pas été sans contrepartie. Dans les années 70, des premiers travaux ont montré que les 

produits phytosanitaires peuvent aussi être transférés vers les eaux de surface et les eaux de 

profondeur (Schiavon and Jacquin, 1973). Ceci enclenche une prise de conscience des 

pouvoirs publics dans le monde. En 1972, les organochlorés sont interdits d’utilisation aux 

Etats-Unis et en Europe et une réglementation concernant spécifiquement les produits 

phytosanitaires est mise en place dans les années 80. 

 

4. Devenir des produits phytosanitaires dans l’environnement 

Malgré un souci croissant de protection de l’environnement, lors de l’utilisation des 

produits phytosanitaires, une certaine quantité de ces substances se retrouve dans 

l’environnement, principalement dans l’air par dérive sous forme de gouttelettes ou sur le sol 

(Pimentel, 1995). Ils peuvent alors être soumis à différents processus (Fig. 1) (INERIS, 2005): 

 

 la photo-dégradation (Marcheterre et al., 1988); 

 la dégradation par le phénomène d’hydrolyse aqueuse (Wolfe et al., 1990) ou de 

biodégradation grâce aux micro-organismes présents dans le sol (Colin, 2000); 

 la rétention dans le sol jusqu’à la formation de résidus liés (adsorption) (par exemple 

l’accumulation des fongicides à base de cuivre dans les sols); 

 le transport vers d’autres compartiments environnementaux par des processus 

physicochimiques (volatilisation) ou via un vecteur, l’eau par lixiviation ou 

ruissellement ou les particules de sol (désorption) (Van Der Werf, 1996). 

 

4.1. Contamination des eaux 

Une des conséquences environnementales majeures de l’agriculture intensive actuelle 

est la dégradation de la qualité des eaux (Ippolito et al., 2012). Cette dégradation se traduit, 

pour les eaux de surface comme pour les eaux souterraines, par une pollution liée à la 

dissémination des produits phytosanitaires, des engrais minéraux azotés et phosphatés ou 



encore des effluents d’élevage. Les pesticides peuvent facilement pénétrer dans le sol et les 

sources d'eau. 

 

 

 
 

Figure 1: Mécanismes de transferts et de transformations des pesticides  

dans les milieux de l’environnement (INERIS, 2005). 

 

 

La contamination par les pesticides est le plus souvent un phénomène irrégulier. Il est 

à noter que des pics de concentration sont fréquemment observés dans les quelques heures qui 

suivent les épisodes pluvieux (Schulz, 2001; Neumann et al., 2003) et que la contamination 

des eaux de surface est d'autant plus élevée que la surface des bassins versants est faible 

(Schulz, 2004). Par ailleurs, dans certaines régions, une part significative de la contamination 

des eaux peut parfois provenir du dépôt de substances transportées par voie aérienne 

(Blanchoud et al., 2002) ou beaucoup plus fréquemment découler d'usages autres qu'agricoles, 

qu'il s'agisse du désherbage des infrastructures de transport ou industrielles, des parcs et 

jardins ou bien d'utilisations domestiques (Gerecke et al., 2002; Revitt et al., 2002; Schiff et 

al., 2002; Blanchoud et al., 2004). 

 

 



4.2. Contamination de l’air 

 Air extérieur 

La présence de pesticides est observée dans toutes les phases atmosphériques en 

concentrations variables dans le temps (avec parfois un caractère saisonnier, en lien avec les 

périodes d’application) et dans l’espace (selon la proximité des sources). L’air et l’eau 

pouvaient être contaminés, de manière locale, mais aussi à distance des lieux de traitement. 

Cette contamination est chronique. Des composés peu volatils ou interdits ont parfois été 

observés. Dans le cas spécifique de traitements en serre, des concentrations élevées ont pu 

être observées juste après l’application et malgré une décroissance, ces concentrations 

peuvent rester à un niveau significatif pendant plusieurs jours après le traitement (Bouvier et 

al., 2006). 

 

 Air intérieur 

Les pesticides peuvent contaminer l’air intérieur non seulement suite à leur application 

ou leur stockage dans les logements mais également du fait du transport des produits utilisés à 

l’extérieur (agriculture, jardins, parcs) par l’intermédiaire des chaussures, des vêtements, des 

animaux domestiques ou par l’air. Il existe très peu de programmes de recherche dans le 

domaine de la qualité de l’air intérieur (Bouvier et al., 2006). 

 

4.3. Contamination des sols 

La contamination des sols par différentes substances, dont les pesticides, a été 

reconnue comme l'une des principales menaces qui pèsent sur les sols (CEC, 2002). Les 

pesticides dans les sols peuvent provenir des activités agricoles mais également des activités 

d’entretien des espaces verts et jardins ou de désherbage des réseaux routiers et ferrés. La 

vitesse d’infiltration des pesticides dans le sol dépend du sol (humidité, taux de matière 

organique, pH) et du pesticide (Swarcewicz et Gregorczyk A., 2012). Par ailleurs, il n'existe 

pas de dispositif équivalent à ceux relatifs à l’eau et à l’air pour la caractérisation de la 

contamination des sols par les pesticides, que ce soit en France ou dans les autres pays 

d’Europe. 

Il est connu que les insecticides organochlorés sont assez persistants dans 

l’environnement et certains, bien qu’interdits d’usage peuvent rester présents dans le sol 

pendant plusieurs années (lindane, alpha-HCH). A l’heure actuelle les insecticides utilisés 

(organophosphorés, pyréthrinoïdes, carbamates et autres) se dégradent rapidement, par contre 

les herbicides sont assez persistants dans les sols et leurs produits de dégradation sont souvent 



stables. La pollution chronique par certaines substances minérales persistantes (cuivre dans 

les fongicides employés en viticulture) (Chaignon et al., 2003) et l'existence éventuelle de 

"résidus liés" (non extractibles par les méthodes classiques d'analyse) pose la question du 

risque environnemental à long terme (Barraclough et al., 2005), notamment dans le cas d'une 

réallocation des terres agricoles à d'autres usages. D’autres sources de contamination des sols 

proviennent des industries produisant et/ou procédant au stockage des substances 

phytosanitaires. 

 

5. Les possibles modes d’expositions de l’homme aux pesticides 

Les pesticides sont utilisés, non seulement dans l’agriculture, mais aussi par divers 

autres acteurs (industries, collectivités territoriales) ainsi qu’en usage domestique et 

vétérinaire. Des problèmes de résidus dans les légumes, les fruits, etc., sont aussi mis en 

évidence. L’exposition aux pesticides se caractérise donc par une multiplicité des voies 

d’exposition, ces substances pouvant pénétrer dans l'organisme par contact cutané, par 

ingestion et par inhalation. La grande variété de produits rend difficile l’évaluation des 

expositions des populations, qu’il s’agisse de la population exposée professionnellement 

(agriculteurs ou manipulateurs), ou de la population générale. La figure 2 résume les possibles 

modes d’exposition de l’environnement et de l’homme aux pesticides. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2 : Modes d’exposition de l’homme et des milieux par les pesticides (CPP, 2002). 
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6. Mesure de l’exposition 

La diversité des produits et des pratiques et l’évolution des matières actives entraînent 

des difficultés méthodologiques considérables qui limitent l’estimation de l’exposition aux 

pesticides. Par ailleurs, la mesure des expositions peut être influencée par les situations 

exceptionnelles, voire accidentelles (Van Zelm et al., 2009). Il est difficile de dissocier les 

effets propres à chaque substance active; les produits sont souvent utilisés en mélange 

(Sarigiannis et Hansen, 2012) et les formulations peuvent aussi contenir d’autres produits 

toxiques (adjuvants ou autres «formulants») (Zeljezic et al., 2006). 

Certains outils permettant d’estimer les expositions aux pesticides ont été décrits :  

- des outils biologiques; tels que le dosage direct des pesticides ou de leurs métabolites 

dans les compartiments biologiques (e.g, le sang), ou la recherche d’effets précoces (e.g, 

la génotoxicité); 

- des modèles prédictifs, surtout appliqués aux professionnels, prenant en compte les 

méthodes d’application, les moyens de protection, … 

- la reconstitution des expositions anciennes au moyen de matrices activités-expositions 

construites idéalement par type de culture et par région. 

 

7. Exposition professionnelle 

L’exposition professionnelle concerne essentiellement les personnes manipulant les 

produits, au moment de la préparation, de l’application et du nettoyage des appareils de 

traitement. Les agriculteurs constituent une population particulièrement exposée qui forme un 

groupe sentinelle pour l’observation d’éventuels effets des pesticides. Cependant, les données 

des bilans de surveillance systématique ne portent souvent que sur des manifestations 

toxiques aiguës ou subaiguës. L’exposition professionnelle aux pesticides des agriculteurs est 

très variable et complexe selon les exploitations agricoles. Elle est le plus souvent saisonnière 

et correspond à une succession de journées d’utilisation de produits chimiquement différents 

au cours de la saison et souvent également au cours d’une même journée (CPP, 2002). En 

général, l’exposition est essentiellement cutanée, à moindre mesure aérienne et 

secondairement orale (repas, tabac,… sur le lieu de travail). L’absorption des pesticides par la 

peau est révélée comme la voie d’exposition la plus significative en milieu agricole 

(Jakubowski and Trzcinka-Ochocka, 2005). Par ailleurs, bien que les équipements de 

protection individuelle (gants, masques, combinaisons) constituent les principales mesures de 

prévention mises en œuvre afin de réduire l’exposition des professionnels, une étude menée 



en France (Baldi et al., 2006), a mis en évidence une insuffisance de l’efficacité de ces 

équipements. 

 

8. Exposition non professionnelle 

L’ensemble de la population peut être exposé aux pesticides lors des usages 

domestiques ou d’entretien des jardins mais surtout à des résidus de ces pesticides au travers 

de son environnement (eau, air, particules en suspension, poussières) et de son alimentation. 

Les chiffres de l’OMS indiquent que la contamination des aliments par les pesticides est la 

voie d’exposition de loin la plus importante. Les évaluations de risque attribuent 90% de 

l’exposition à l’alimentation contre 10% à l’eau. Le dernier rapport de la commission des 

communautés européennes concernant le suivi des résidus des pesticides dans les produits 

végétaux (Commission of the European Communities, 2007). Les principaux résultats 

montrent la présence de résidus détectables avec des niveaux inférieurs aux LMR dans 43% et 

supérieurs à ces limites dans 5% des 57 334 échantillons de fruits, légumes et céréales 

analysés. 

 

9. Exposition à des mélanges de pesticides 

A l’heure actuelle, l’évidence de l’exposition de la population générale à des mélanges 

de résidus de pesticides dans l’alimentation ou l’environnement suscite l’intérêt des experts en 

matière de santé publique. Une même culture peut recevoir, ensemble ou séparément, 

différents pesticides ayant des mécanismes d’action similaires ou différents. Les agriculteurs 

et la population habitant dans une zone agricole sont exposés à des formulations et des 

mélanges de pesticides (Yanez et al., 2002). 

Près de 24% des échantillons analysés par la DGCCRF en France en 2003 contenaient 

plus de 2 résidus mais à des teneurs souvent inférieures aux LMR (en particuliers, salades, 

agrumes, pommes, fraises, raisins et poires). Les connaissances en matière d’effets combinés 

des pesticides sont encore très lacunaires. 

Par ailleurs, les opinions concernant l’existence ou non d’une menace pour la santé 

humaine suite à l’exposition à des faibles doses de pesticides sont divisées. Dans une 

communication publiée en 2003, le parlement de la Commission Européenne déclare que 

«Même à faible niveau, l'exposition au cours des dernières décennies à un mélange complexe 

de polluants dans l'air, l'eau, la nourriture, les produits de consommation et les bâtiments, 

peuvent avoir un effet significatif sur l'état de santé des citoyens européens» (CEC, 2003). 



Cependant, l’hypothèse largement adoptée par plusieurs auteurs considère qu’une exposition à 

des mélanges des produits chimiques à des doses bien au-dessous de la DSENO de chaque 

constituant est sans problème pour la santé. Dans une revue récente, Kortenkamp et al. (2007) 

ont montré que des effets significatifs peuvent être observés en présence de combinaisons de 

pesticides même à des doses bien inférieures à leurs DSENO et quel que soit le mode d’action 

de ces produits. Ils ajoutent également que l'hypothèse assimilant la DSENO à une dose à 

«zéro effet» serait erronée parce qu’elle ne prend pas en considération le fait que des 

interactions beaucoup plus complexes qu’une simple additivité d’effet pourraient avoir lieu. Il 

ne faut donc pas exclure la possibilité d’effets sur la santé d’une exposition à des mélanges de 

faibles doses de pesticides. En revanche, cette conclusion est essentiellement basée sur les 

études expérimentales et, à l’heure actuelle, il n’y a aucune étude d’observation permettant de 

mettre en évidence l’impact d’une exposition aux pesticides à faibles doses et à long terme à 

laquelle la population générale est soumise. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

1. Les différentes familles 

 Les carbamates : sont des insecticides à large spectre utilisés couramment depuis leur 

mise au point dans les années cinquante. Ce sont des esters de l’acide carbamique 

généralement non hydrosolubles; cependant certaines molécules (aldicarbe, carbofurane 

par exemple) sont aliphatiques, ce qui leur confère un caractère hydrosoluble plus marqué 

et des propriétés systémiques. Ces insecticides sont généralement doués d’une toxicité 

marquée envers les Vertébrés et les Hyménoptères auxiliaires comme l’abeille 

(Bloomquist, 1996). Ce sont des molécules neurotoxiques appartenant au groupe des 

inhibiteurs de la cholinestérase. Les carbamates agissent en inactivant (de façon 

réversible) cette enzyme par le biais de la carbamylation d’un résidu sérine du site actif; 

l’acétylcholine n’est plus dégradée et s’accumule alors dans l’espace inter-synaptique. 

Cela crée une hyperstimulation post-synaptique aboutissant à des symptômes tels des 

convulsions, tremblements, hyperexcitabilité évoluant vers la mort (Bloomquist, 1996). 

 

 Les organophosphorés : sont des esters de l’acide phosphorique, ils constituent une 

grande famille aux structures et propriétés chimiques extrêmement variées. Leur mode 

d’action est comparable à celui des carbamates: ce sont comme eux des inhibiteurs de la 

cholinestérase. Ils inactivent cette enzyme par phosphorylation d’un résidu sérine du site 

actif. L’accumulation du neurotransmetteur (ACh) qui en résulte est responsable d’un 

déséquilibre dans la neurotransmission et des symptômes observés (hyperexcitation, 

convulsions, paralysie) qui se terminent par la mort de l’insecte. Les effets ne sont pas 

immédiats mais l’inactivation de l’enzyme est irréversible, contrairement aux carbamates 

(Bloomquist, 1996). 

C’est un groupe d’insecticides peu sélectifs, généralement assez toxiques pour les 

Vertébrés (Farahat et al., 2003). La plupart est classée très dangereux pour les abeilles et 

leur emploi est interdit durant la floraison. Leur persistance sur les surfaces traitées est 

plutôt faible car leur dégradation en composés non toxiques par la lumière se fait en 
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quelques heures ou quelques jours. Ils ont ainsi peu à peu remplacé les organochlorés. Ils 

sont toutefois de moins en moins utilisés car considérés dangereux en se basant sur les 

critères d’homologation actuels (Pedigo, 2002). 

Les organophosphorés aliphatiques possèdent une longue chaîne carbonée. On trouve dans 

ce groupe le malathion, le diméthoate, le trichlorfon, l’acéphate ou le méthamidophos. Les 

dérivés phénolés sont plus stables et donc plus rémanents que les dérivés aliphatiques. Les 

dérivés hétérocycliques (dont les cycles contiennent des atomes de soufre ou d’azote) sont 

les composés les plus stables. Figurent dans ce groupe le diazinon, le phosmet, le 

méthidathion ou le chlorpyriphos (Bloomquist, 1996). 

 

 Les pyréthroïdes : (ou pyréthrinoïdes) ne sont pas des insecticides très récents puisque 

leur premier représentant, l’alléthrine, a été développé en 1949. Les premiers composés de 

cette famille étaient d’origine végétale (le pyrèthre), extraits de fleurs séchées d’une 

espèce de chrysanthème (Pedigo, 2002). 

Chimiquement, les pyréthroïdes sont des esters liposolubles. En conséquence il n’existe 

aucun pyréthroïde doté de propriétés systémiques (Delorme, 2002). Ils sont classés en 

deux types, selon la nature de la partie alcool de la molécule, avec des conséquences sur 

leur action. Les pyréthroïdes de type I provoquent une hyperexcitation et des convulsions 

chez les insectes, les composés de type II sont plutôt responsables d’ataxie. Dans les deux 

cas les effets apparaissent très rapidement (une à deux minutes), c’est l’effet 

«knockdown». Ce sont des neurotoxiques qui agissent en retardant ou empêchant la 

fermeture des canaux sodiques membranaires le long de l’axone, ils perturbent ainsi la 

transmission de l’influx nerveux au niveau des neurones centraux ou périphériques 

(Soderlund, 2012). L’action très brève des molécules de type I désorganise l’influx 

nerveux des neurones sensitifs et moteurs et même des interneurones du système nerveux 

central. Le blocage prolongé (plusieurs minutes) des canaux sodiques par les pyréthroïdes 

de type II entraîne une perte d’excitabilité du neurone. La perturbation du message 

électrique le long de l’axone est responsable de la libération anormale de 

neurotransmetteurs au niveau synaptique et donc des effets observés, en particulier sur les 

mouvements de l’insecte (Bloomquist, 1996). 

Les pyréthroïdes sont efficaces à très faibles doses par rapport aux carbamates ou 

organophosphorés et sont en général d’une plus grande sécurité d’utilisation pour 

l’homme ou les insectes auxiliaires de l’agriculture. L’amélioration progressive des 

premières molécules, en particulier quant à leur stabilité, a permis leur utilisation pour la 



protection des cultures. Cependant leur dégradation par les rayons ultraviolets est facile et 

la rémanence sur les végétaux traités et dans les sols dépasse rarement une semaine 

(Pedigo, 2002). La famille est habituellement divisée en quatre générations de composés 

avec une amélioration nette d’efficacité pour les molécules de dernière génération. Parmi 

les pyréthroïdes de troisième génération citons le fenvalérate et la perméthrine. Les 

molécules de quatrième génération agissent à des doses encore plus faibles; parmi elles, la 

cyperméthrine, le fluvalinate, la deltaméthrine, la bifenthrine, la λ-cyhalothrine, la 

cyfluthrine, l’esfenvalérate, et la téfluthrine (Pedigo, 2002). 

 

 Les organochlorés : constituent la plus vieille classe d’insecticides de synthèse; ce sont 

les premiers à avoir été largement utilisés. Ils sont d’une grande efficacité mais leur très 

grande persistance et leur accumulation dans l’écosystème et la santé humaine font que 

leur usage a été progressivement et presque totalement abandonné. 

Le DDT est l’un d’entre eux, c’est l’insecticide le plus connu du vingtième siècle, très 

largement utilisé dans les années quarante à soixante avant que l’on ne se rende compte de 

ses puissants effets non intentionnels. Le lindane, a connu un grand succès. Son emploi 

n’est plus autorisé mais certains pays en voie de développement l’utilisent encore (ACTA, 

2005; Pedigo, 2002). 

Tous les organochlorés n’ont pas le même mode d’action; le DDT semble agir sur la 

transmission de l’influx nerveux le long de l’axone en perturbant les flux 

transmembranaires de sodium et potassium. Les cyclodiènes, le lindane, l’endosulfan 

agiraient sur la synapse GABAergique en inhibant les flux membranaires de chlore au 

travers des récepteurs canaux postsynaptiques au GABA (Bloomquist, 1996; Callec et al., 

1986). 

 

 Les néonicotinoïdes : il s’agit d’une classe d’insecticides de synthèse dont la découverte 

est relativement récente. Ce sont des dérivés d’une molécule naturelle: la nicotine, 

l’alcaloïde du tabac, utilisé comme insecticide depuis le XVIIIème siècle. Très toxique par 

contact, la nicotine est dangereuse pour les insectes mais aussi pour l’homme. Les 

néonicotinoïdes sont d’une plus grande sécurité d’emploi (Bloomquist, 1996). 

Le principal représentant du groupe des néonicotinoïdes est l’imidaclopride, la 

clothianidine, le nitempyram, le thiamethoxam et l’acetamipride. 

Les néonicotinoïdes sont agonistes de l’acétylcholine sur les récepteurs cholinergiques 

nicotiniques postsynaptiques. L’imidaclopride a une plus grande affinité pour les 



récepteurs des insectes que pour ceux des vertébrés, ce qui explique sa faible toxicité pour 

ces derniers (Matsuda et al., 2001). Cependant d’autres sites d’actions sont 

vraisemblablement impliqués dans leur toxicité; leur mécanisme d’action est certainement 

plus complexe, avec l’intervention de plusieurs sous-types de récepteurs cholinergiques 

(Buckingham et al., 1997). 

 

 Les régulateurs de croissance : sont des insecticides utilisés depuis 25 ans sur beaucoup 

de cultures, actuellement en plein développement car actifs sur des phénomènes 

biologiques spécifiques aux insectes que sont le développement et la mue et donc moins 

dangereux pour les Vertébrés. Certains comme l’azadirachtine sont même spécifiques de 

certains insectes et ont un spectre très étroit. Leur mode d’action original leur assure une 

efficacité sur des ravageurs résistants à d’autres molécules. Par contre, et contrairement à 

la plupart des neurotoxiques, ils n’ont pas d’action immédiate sur les insectes (Pedigo, 

2002; Tasei, 2001). Les analogues de l’hormone juvénile (notamment méthoprène, 

pyriproxifène et le fénoxycarbe) retardent la métamorphose et rallongent donc la phase 

larvaire, ce qui conduit à la mort de l’insecte. A l’opposé, les analogues de l’ecdysone 

(tébufénoside) accélèrent les processus de mue. Une substance naturelle identifiée 

récemment, l’azadirachtine, s’oppose au contraire à l’action de l’ecdysone (Bloomquist, 

1996; Pedigo, 2002). 

Les inhibiteurs de la synthèse de chitine ne sont pas des perturbateurs hormonaux 

puisqu’ils agissent en bloquant la polymérisation de la chitine, le principal constituant de 

la cuticule des insectes ; la cuticule est alors trop peu résistante pour la survie de l’insecte. 

Certains ont une action ovicide. Citons le diflubenzuron, le lufénuron, la buprofézine ou 

l’hexaflumuron; tous appartiennent à la classe des benzoylphenylurées, des composés 

liposolubles comportant des atomes halogénés (Bloomquist, 1996; Pedigo, 2002). 

 

Les familles présentées dans cette partie sont les principales et il existe de nombreuses 

autres molécules, naturelles (nicotine, pyrèthre, roténone) ou de synthèse, aux modes d’action 

variés (Pedigo, 2002). 

La plupart des insecticides actuels agissent sur le système nerveux. La recherche 

élabore constamment de nouvelles molécules toujours plus sélectives et agissant à faibles 

doses, ceci afin de diminuer au maximum leurs effets non intentionnels. Cependant tout 

insecticide reste dangereux pour l’homme, l’environnement ou la faune auxiliaire. 

 



2. Les insecticides étudiés 

 Dans notre travail, deux insecticides appartenant à deux familles chimiques ont été 

choisis : 

 

2.1. Le thiaméthoxam 

Le premier insecticide est un néonicotinoïde, le thiaméthoxam utilisé sous forme de 

préparation commerciale, l’Actara® (25 g de thiaméthoxam dans 100 g d'insecticide) de la 

société Syngenta Agro SAS. Il est utilisé à large spectre dans la région Nord-Est algérienne 

contre les insectes piqueurs et suceurs des céréales, des arbres fruitiers et des cultures 

maraîchères. Il est utilisé en culture à des doses allant de 800 à 4000 mg/L d'insecticide 

(formulation commerciale), correspondant à 200 à 1000 mg/L de thiaméthoxam (matière 

active). 

Le thiaméthoxam est un insecticide organique synthétique appartenant à la famille 

chimique des néonicotinoïdes (Fig. 3), classe des thianicotynils, de formule chimique 3-(2-

chloro-thiazol-5-ylméthyl)-5-méthyl-[1,3,5]-oxadiazinan-4 -ylidène-N-nitroamine). C'est une 

nouvelle classe d’insecticides la plus importante développés au cours des trois dernières 

décennies. Son intérêt est dû à la lutte contre les insectes qui sont résistants aux autres classes 

de pesticides et de sa toxicité modérée pour les mammifères (Bingham et al., 2008) les 

oiseaux et les poissons (Tomizawa et Casida, 2005), parce qu'ils se lient au niveau du 

récepteur nicotinique de l'acétylcholine postsynaptique, plus abondante chez les insectes que 

chez les animaux à sang chaud. 

 

 

  

Figure 3 : Structure chimique du thiaméthoxam (A.R.L.A.S.C., 2007). 

 

2.1.1. Propriétés physicochimiques 

Les principales caractéristiques physico-chimiques de la substance active sont 

présentées dans le tableau 1 (A.R.L.A.S.C., 2007). 

 



 

Tableau 1 : Propriétés physico-chimiques du thiaméthoxam (Agence de réglementation 

de la lutte antiparasitaire de Santé Canada, 2007). 

 

Propriété  Résultat 

État physique et couleur Poudre de couleur blanc cassé 

Odeur Inodore 

Union internationale de chimie pure et appliquée 

(IUCPA) 

3-(2-chloro-1,3-thiazol-5-ylméthyl)-5-méthyl-1,3,5-

oxadiazinan-4-ylidène(nitro)amine 

Chemical Abstracts Service (CAS) 3-[(2-chloro-5-thiazolyl)méthyl]tétrahydro-5-

méthyl-Nnitro- 4H-1,3,5-oxadiazin-4-imine 

Numéro CAS 153719-23-4 

Poids moléculaire 291,7 g/mol
-1 

Formule brute C8H10ClN5O3S 

Point ou plage de fusion 139,1 °C 

Densité à 25 °C 1,57 × 10
3
 kg/m

3
 

Pression de vapeur à 20 °C 2,7 × 10
-9

 Pa 

Constante de la loi d’Henry à 20 °C 1,9 × 10-10 Pa m
3
/mol 

Spectre d’absorption ultraviolet (UV)-visible Pas d’absorption significative aux longueurs d’onde 

> 300 nanomètres (nm) 

Solubilité dans l’eau à 25 °C 4,1 g/L 

Solubilité dans des solvants organiques à 20 °C Solvant                         Solubilité (g/L) 

Acétone                        48 

Dichlorométhane         110 

Acétate d’éthyle           7 

1-octanol                       0,62 

Méthanol                      13 

Toluène                     0,68 

Coefficient de partage n-octanol–eau (log Koe) à 25°C Log Koe = - 0,13 

Constante de dissociation (pKa) Pas de dissociation dans la plage 2 à 12 de pH 

Stabilité (température, métaux) Aucun changement du thiaméthoxam par contact 

avec les métaux (acier inoxydable, acier moulé, 

étain et aluminium) et les ions métalliques (Zn
+2

, 

Al
+3

, Cu
+2

 et Fe
+2

). 

 

2.1.2. Effets toxicologiques 

 Toxicité aiguë  le thiaméthoxam est faiblement toxique, la LD50 par voie orale est > 

5000 mg/kg de poids corporel chez le rat (A.R.L.A.S.C., 2007). La LD50 chez le rat 



par voie cutanée est > 2000 mg/kg. Il est considéré légèrement irritant pour les yeux et 

la peau (lapins), et sans effet pour des cobayes (A.R.L.A.S.C., 2007). Concernant la 

toxicité d'inhalation aiguë chez le rat, la LC50 aéroportée du thiaméthoxam est > 

2.79mg/m
3
 d’air sous forme d'aérosol. Ces valeurs représentent les concentrations 

auxquelles les symptômes d'empoisonnement aéroportées possibles sont maximaux 

(A.R.L.A.S.C., 2007). 

Ramazan et al. (2010) ont rapporté que l’exposition à un néonicotinoide 

(l’imidaclopride) à des concentrations de 10 mM pendant un temps inférieur à 1 mn 

peut changer les propriétés membranaires des neurones des cellules stellaires de souris 

et, en conséquence, leur fonction. Kawther et El-Gendy (2010) ont montré que 

l’administration orale de 14,976 mg/kg d’imidaclopride chez la souris entraîne à une 

augmentation significative des activités des enzymes antioxydantes comme la CAT, la 

SOD, la GPx et la TPS. Cependant, l'activité G6PD reste inchangée, et le niveau de 

teneur en GSH diminué. 

 

 Toxicité chronique : chez le rat, le rein et le foie sont particulièrement sensibles au 

thiaméthoxam. Des lésions de ces organes sont provoquées par des doses à partir de 

63mg/kg de poids corporel par jour chez les mâles après une exposition de 2 ans 

(A.R.L.A.S.C., 2007). 

 

 Effets mutagéniques : le thiaméthoxam est non mutagène. Les mutations géniques 

sur les cellules bactériennes (spécialement sur les de souches de Salmonella 

typhimurium et de E. coli par 312.5 à 5 000 μg de thiaméthoxam/plaque, et sur les 

cellules de mammifères (hamster chinois par 61,67 à 2 220 μg/ml ont montré des 

effets négatifs (A.R.L.A.S.C., 2007). 

 

 Effets sur la reproduction : une étude sur la reproduction des rats, alimentés jusqu'à 

61 mg/kg p.c./j n’a entraîné à aucun effet néfaste attribuable au traitement sur les 

indices de reproduction (accouplement, gestation, fertilité, viabilité). Quant aux signes 

de sensibilité des petits, les effets sur les testicules n’ont été observés qu’après 

exposition in utero et post-natale (A.R.L.A.S.C., 2007). 

 

 

 



 

 Effets neurotoxiques : une étude sur la neurotoxicité des rats, alimentés jusqu'à 

500mg/kg p.c. n’a entraîné à aucun signe histopathologique attribuable au traitement 

au niveau du système nerveux central ou périphérique (A.R.L.A.S.C., 2007). 

 

 Effets écotoxiques : en fait, il existe peu de données d’écotoxicité sur d’autres 

organismes que les insectes pour le thiaméthoxam. Cette molécule semble pourtant 

relativement toxique pour les organismes aquatiques (Sànchez-Bayo and Goka, 2006). 

La plupart des auteurs rapportent des données d’écotoxicité du thiaméthoxam sur des 

insectes (Tomizawa et al., 2003; Brown et al., 2006; Menandro, 2008). Cependant, ce 

composé est surtout mis en cause dans le phénomène de surmortalité des abeilles 

(Nauen et al., 2001; Iwasa et al., 2004, Rortais et al., 2005; Aliouane et al., 2009; 

Henry et al., 2012). 

 

2.1.3. Métabolisme 

 Vitesse et degré d’absorption et d’excrétion : l’absorption et l’élimination est 

rapides chez le rat et la souris. L’absorption, la distribution, le métabolisme et 

l’excrétion ne dépendent d’aucun des facteurs suivants : sexe, dose, prétraitement, du 

radiomarqueur. Cher les rats, la concentration sanguine atteint un pic à 4 - 6h, suivi 

d’élimination rapide. La demi-vie pour l’élimination de la radioactivité dans le sang 

est de 3 h. Le thiaméthoxame est le principal composé détecté dans les extraits 

sanguins (82 %) suivi du CGA 322704 (16 %). On ne retrouve que des traces de CGA 

265307 (0,3 %) et aucun CGA 330050. Environ 84 - 95 % de la dose est excrétée dans 

l’urine et 2,5 - 6 % est excrétée dans les matières fécales en moins de 24 h. Moins de 

0,2 % de la dose est détectée dans l’air expiré. Environ 20 - 30 % de la dose est 

biotransformée. Chez la souris, la concentration sérique maximale est atteinte 0,5 h 

après l’administration de la dose avec une demi-vie pour l’élimination de la 

radioactivité dans le sang de 4 h. Environ 72 % de la dose est excrétée dans l’urine et 

19 % dans les matières fécales. Une petite quantité est décelée dans l’air expiré (0,2 

%). Environ 30 - 60 % de la dose est biotransformée (A.R.L.A.S.C., 2007). 

 

 

 

 



 

 Distribution et organes cibles : chez le rat, le thiaméthoxam est largement distribué 

dans les tissus, les concentrations maximales étant décelées dans les muscles 

squelettiques dans les 8 h suivant l’administration de la dose et représentant 10 à 15 % 

de la dose administrée. La demi-vie pour l’élimination dans les tissus se situe entre 2 

et 6 h. Après 7 j, les quantités résiduelles dans les tissus sont toutes très faibles, les 

maximums étant mesurés dans le foie (0,01 - 0,04 % de la dose). Chez la souris, le 

thiaméthoxame est le principal composé détecté dans les extraits sanguins (78 %) dans 

les quatre premières heures suivant l’administration de la dose, tandis que le CGA 

265307 est le principal métabolite dans le plasma 6 h après l’administration de la dose 

(43,3 - 54,5 % de radioactivité), ce qui montre la rapidité du métabolisme du composé 

d’origine. On observe aussi le CGA 322704 dans le plasma en concentration similaire 

(19,5 - 25,6 %) au composé d’origine (A.R.L.A.S.C., 2007). 

 

 Composé(s) toxicologiquement significatif(s) : seulement trois métabolites urinaires 

représentent plus de 1 - 2 % de la dose administrée chez le rat. Le composé d’origine 

CGA293343 constitue 69 - 83 % chez le rat (31 - 44 % chez la souris); le CGA 

322704 est le principal métabolite urinaire chez le rat (5 - 13 % de la dose) et la souris 

(8 - 12 % de la dose). Le CGA 265307 représente de 1 - 2 % de la dose chez les rats et 

de 9 - 18 % de la dose chez les souris. Les concentrations de CGA 265307 sont 

approximativement 22 fois plus grandes dans le plasma de la souris que dans le 

plasma du rat après une semaine d’alimentation. Après 10 semaines, la concentration 

de CGA 265307 dans le plasma de souris augmente près de 3,6 fois (donnant à penser 

qu’il y a induction de voies métaboliques) tandis que celle dans le plasma du rat 

diminue, la différence entre les deux étant approximativement de l’ordre de 140 fois. 

Les taux métaboliques dans le foie de souris sont 54 fois (par le CGA 322704) et 87 

fois (par le CGA 330050) plus élevés que ceux dans le foie du rat et 371 fois et 238 

fois plus élevés respectivement que ceux dans le foie humain. La différence entre les 

deux espèces pour le CGA 330050 était de l’ordre de 15 fois pour toute la durée de 

l’étude. La principale différence entre le métabolisme du rat et de la souris, qui 

pourrait mener à une différence dans la toxicité à long terme, est la production du 

métabolite CGA 330050 chez la souris (A.R.L.A.S.C., 2007). 

 

 



 

2.2. La téfluthrine 

Le deuxième insecticide est un pyréthrinoïde, la téfluthrine utilisée également sous 

forme de préparation commerciale Force® (1,5 g de téfluthrine dans 100 g d'insecticide), de 

la société Syngenta Agro SAS. Il est couramment utilisé contre les insectes du sol qui 

s’attaquent aux cultures maraîchères, à la pomme de terre, aux arbres fruitiers, à la vigne et 

aux céréales. Il est utilisé en cultures à des doses allant de 12 à 50 kg/ha d'insecticide 

(formulation commerciale), correspondant à 18 à 75 mg/m
2
 de téfluthrine (matière active).  

 

La téfluthrine est un insecticide pyréthrinoïde synthétique (Fig. 4), de formule 

chimique 2,3,5,6-tetrafluoro-4-methylphenyl) methyl (1R,3R)-rel-3-[(1Z)-2-chloro-3,3,3-

trifluoro-1-propen-1-yl]-2,2-dimethylcyclopropanecarboxylate, photostable, au pouvoir 

insecticide agissant par contact et ingestion sur une gamme très étendue d’insectes, sur toutes 

les cultures et à doses très faibles. Les pyréthrinoïdes sont des insecticides neurotoxiques 

auxquels sont attribués également des effets néfastes sur les systèmes immunitaire, hormonal 

et reproducteur. Ils sont abondamment utilisés en agriculture, mais aussi en horticulture, en 

extermination et dans le traitement d’infestations parasitaires humaines et animales (gale, 

poux). Ces derniers, bien qu’en général relativement peu toxiques pour les mammifères, sont 

dangereux pour l’environnement, aquatique notamment, et les animaux à sang froid (Fortin et 

al., 2008). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 4 : Structure chimique de la téfluthrine (A.R.L.A.S.C., 2010). 

 

2.2.1. Propriétés physicochimiques 

Les principales caractéristiques physico-chimiques de la substance active sont 

présentées dans le tableau 2 (A.R.L.A.S.C., 2010). 



 

Tableau 2 : Propriétés physico-chimiques de la téfluthrine (Agence de réglementation de 

la lutte antiparasitaire de Santé Canada, 2010). 

 

Propriété  Résultat 

État physique  solide granulés 

Couleur havane à brun rouge 

Union internationale de chimie pure et appliquée 

(IUCPA) 

[(chloro-2-trifluoro-3,3,3-propène-1-yl-(Z)]- 3-

diméthyl-2,2-cyclopropanecarboxylate- (1RS)-cis de 

tétrafluoro-2,3,5,6-méthyl-4- benzyle 

Chemical Abstracts Service (CAS) [1α,3α(Z)]-(±)-(2,3,5,6-tétrafluoro-4-

méthylphényl)méthyl 3-(2-chloro-3,3,3-trifluoro-1-

propényl)-2,2-diméthylcyclopropanecarboxylate 

Numéro CAS 79538-32-2 

Poids moléculaire 418,7 g/mol
-1 

Formule brute C17H14ClF7O2 

Pression de vapeur à 20 °C 8,4 mPa 

Spectre d’absorption ultraviolet (UV)-visible Pas d’absorption prévue à λ > 300 nanomètres 

Solubilité dans l’eau à 25 °C 0,02 mg/L 

Coefficient de partage n-octanol–eau (log Koe) à 25 

°C 

Log Koe = 6,5 

Constante de dissociation (pKa) > 9 (l’hydrolyse interdit toute mesure) 

 

2.2.2. Effets toxicologiques 

 Toxicité aiguë : la téfluthrine est fortement toxique, la DL50 par voie orale est 21,8 à 

34,6 mg/kg de poids corporel chez le rat (A.R.L.A.S.C., 2010). La DL50 par voie 

cutanée est 316 à 177 mg/kg. Il est considéré légèrement irritant pour la peau et 

dangereux pour les yeux chez le lapin, et sans effet pour des cobayes. La toxicité 

d'inhalation aiguë (dans de l’alcool éthylique) chez le rat est élevée avec 0,049 à 0,037 

mg/L (A.R.L.A.S.C., 2010). 

Salah et al. (2010) ont testé la téfluthrine administrée par voie orale à une dose de 

1.1mg/Kg pendant 15 j chez les rats Rattus norvegicus. Ces auteurs ont montré une 

diminution significative du nombre de globules rouges et de la teneur en hémoglobine, 



une activation de la LDH plasmatique et une réduction des immuno-globulines (IgG, 

IgA et IgM). En plus, ils ont constaté une réduction du contenu hépatique en acides 

nucléiques (ARN et ADN) et une diminution des activités des nucléases (RNase et 

DNase) par rapport aux valeurs de la normale chez le groupe témoin sain. Des 

aberrations chromosomiques et des anomalies des spermatozoïdes sont 

significativement augmentés après l'ingestion de la téfluthrine, par rapport au groupe 

témoin. L’index mitotique et le nombre de spermatozoïdes a diminué 

significativement en raison de la cytotoxicité potentielle de la téfluthrine. Spencer et 

al. (2001) et Spencer et Sham (2005) ont rapporté les effets possibles de la téfluthrine, 

sur des myocytes ventriculaires isolés de rat. 

 

 Toxicité chronique : chez le rat, les systèmes digestif, nerveux et sanguin, ainsi que 

les organes comme le rein et le foie sont particulièrement sensibles à la téfluthrine. 

Des lésions sont provoquées par des doses à partir de 0.5 mg/kg de poids corporel par 

jour (dans de l’huile de mais par capsule) chez les mâles après une exposition d’une 

année (A.R.L.A.S.C., 2010). 

 

 Effets mutagéniques : les mutations géniques par la téfluthrine sur les cellules 

bactériennes (spécialement sur les de souches de Salmonella typhimurium par 0,02 à 

50 mg/ml de téfluthrine), et sur les cellules de mammifères (souris, par 250 à 

4000μg/ml) ont montré des effets négatifs (A.R.L.A.S.C., 2010). 

 

 Effets sur la reproduction : une étude sur la reproduction des rats, alimentés jusqu'à 

12 mg/kg p.c./j a entraîné à des effets importants attribuables au traitement sur les 

indices de reproduction (accouplement, gestation, fertilité, viabilité). Quant aux signes 

de sensibilité des petits, plusieurs animaux ont été trouvés morts, et d’autres, ont été 

sacrifiés en raison de leur mauvais état clinique (A.R.L.A.S.C., 2010). 

 

 Effets écotoxiques : les pyréthrinoïdes sont peu toxiques pour les mammifères, 

notamment grâce à leur rapide inactivation par hydrolyse en acides et alcools (Ray, 

1991). Comme pour le thiaméthoxam, il existe peu de données d’écotoxicité sur 

d’autres organismes que les insectes pour la téfluthrine (Pilz et al., 2009). Cependant, 

ils semblent relativement toxiques pour les organismes aquatiques (Hill, 1989; Eells et 



al., 1993; Balint et al., 1995; Kontreczky et al., 1997; Datta et Kaviraj, 2003; 

Koprucua et Aydın, 2004). 

Chez Helix pomatia, Kiss (1988) a rapporté la modification de l’activité des neurones 

sous l’effet de la deltaméthrine (pyréthrinoïde). Devare et al. (2007) ont étudié, en 

laboratoire et en serre, sur du maïs transgénique la persistance et l’activité des 

protéines Cry3Bb sur les populations microbiennes en présence de la téfluthrine. Ils 

ont démontré un plus fort potentiel de minéralisation de l'azote (nécessaire pour le 

maïs au cours du remplissage des grains), des taux de nitrification des sols importants 

et une plus grande activité de micro-organismes de minéralisation de l’N des parcelles 

traitées à la téfluthrine. 

Fortin et al. (2008) ont suggéré que l’exposition aux pesticides est ubiquiste. Ils ont 

montré que chez plus de 90% des participants, lors d’une étude épidémiologique, 

excrétaient les principaux métabolites de pyréthrinoïdes et pyréthrines à un niveau 

supérieur au seuil de détection analytique. 

 

2.2.3. Métabolisme 

 Absorption et excrétion : d’après une étude réalisée sur les rats par l’absorption 

d’une dose orale unique de 1 à 10 mg/kg p.c. de téfluthrine marquée, il est possible 

que l’absorption soit incomplète à cause de la grande quantité de téfluthrine 

radiomarquée présente dans les matières fécales après 24 h. Les teneurs observées 

dans le foie, les reins, le tissu adipeux abdominal et le sang varient en fonction du 

temps (A.R.L.A.S.C., 2010). 

 

 Distribution et organes cibles : chez les rats, la téfluthrine a été entièrement 

métabolisée, si l’on en juge par l’absence du composé d’origine inchangé dans la bile 

ou l’urine. Les produits métaboliques générés étaient largement conjugués, à 

l’exception de l’acide 2,3,5,6-tétrafluoro-4-hydroxyméthylbenzoïque et de l’acide 

2,3,5,6-tétrafluoro-4-méthylbenzoïque, qui sont excrétés sous la forme de métabolites 

libres. 

Les principaux métabolites isolés dans l’urine sont le glucuronide de l’alcool 2,3,5,6-

tétrafluoro-4-méthylbenzylique et l’acide cis-3-(Z-2-chloro-3,3,3-trifluoroprop-1-

ényl)-2-hydroxyméthyl-2-méthylcyclopropanecarboxylique. Les métabolites 

secondaires sont le 2,3,5,6-tétrafluoro-p-xylène-diol, le cis-3-(Z-2-chloro-3,3,3-

trifluoroprop-1-ényl)-2-hydroxyméthyl-2-méthylcyclopropanecarboxylate de 4-



carboxy-2,3,5,6-tétrafluorobenzyle et l’acide cis-3-(Z-2-chloro-3,3,3-trifluoroprop-1-

ényl)-2,2-diméthylcyclopropanecarboxylique. 

Les principaux métabolites isolés dans les matières fécales sont le cis-3-(Z-2-chloro-

3,3,3-trifluoroprop-1-ényl)-2,2-diméthylcyclopropanecarboxylate de 2,3,5,6-

tétrafluoro-4-hydroxyméthylbenzyle, le 2 cis-3-(Z-2-chloro-3,3,3-trifluoroprop-1-

ényl)-2-hydroxyméthyl-2-méthylcyclopropanecarboxylate de 2,3,5,6-tétrafluoro-4-

méthylbenzyle, le cis-3-(Z-2-chloro-3,3,3-trifluoroprop-1-ényl)-2-hydroxyméthyl-2-

hydroxyméthylbenzyle et l’acide 2,3,5,6-tétrafluoro-4-hydroxyméthylbenzoïque 

(A.R.L.A.S.C., 2010). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

Pour déterminer les effets des insecticides étudiés, il est nécessaire de disposer de 

modèle biologique représentatif du milieu étudié. Au sens écologique général, un 

bioindicateur peut être défini comme un organisme ou un groupe d’organismes pertinents 

pour déterminer qualitativement et quantitativement l’état de l’environnement (Fränzle, 

2006). Les critères qualifiant une espèce de bioindicateur sont parmi les suivants : 

 

 elle doit être suffisamment répandue et abondante sur le territoire concerné, si 

possible facilement détectable, 

 elle doit être le plus sédentaire possible pour refléter les conditions locales, 

 elle doit avoir une taille rendant possible l’étude de ses différents tissus et de leurs 

composantes (muscles, os, organes dans le cas d'un animal…). 

 

Les organismes bioindicateurs d’effets doivent être sensibles à de faibles perturbations 

de l’environnement tandis que les organismes indicateurs de bioaccumulation doivent tolérer 

les contaminants à de fortes concentrations et présenter des propriétés bioaccumulatrices. 

De nombreuses études ont démontré que les mollusques gastéropodes comme les 

escargots terrestres sont des bioindicateurs de pollution notamment des métaux et des HAPs 

(Barker, 2001; Dallinger et al., 2001; Beeby et Richmond, 2002; de Vaufleury et al., 2006a; 

de Vaufleury et al., 2006b; Regoli et al., 2006; Grara et al., 2012). Ces consommateurs 

primaires occupent une place particulière dans l’écosystème à l’interface sol-air-végétation. 

De ce fait, ils intègrent plusieurs sources de contamination (sol, atmosphère, végétaux) par 

voies digestive, respiratoire et/ou cutanée. Ils participent à la décomposition et à la 

fragmentation de la matière organique et sont impliqués dans de nombreuses chaînes 

alimentaires, y compris celle menant à l’homme (Barker, 2004). Ils sont notamment 

indispensables à l’alimentation des oiseaux car ils leurs apportent une source de calcium 

nécessaire pour la construction de la coquilles des œufs et une étude a montré que la pollution 

par des métaux entraînant une diminution significative de la densité et de l’abondance des 

escargots induisait alors indirectement un effet sur les oiseaux (Eeva et al., 2010). Parmi les 

espèces les plus ubiquistes, Helix aspersa (escargot petit gris, syn. Cantareus aspersus ou 
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Cornu aspersum O.F. Müller, 1774). S’ils sont assez rares au milieu des champs et des 

prairies, ils fréquentent la périphérie des zones cultivées, les lisières de forêts, voire les 

milieux forestiers (Kerney et al., 2006). Leurs capacités de résistance et d’accumulation des 

métaux ont été démontrées chez de nombreuses espèces (Helix pomatia, Dallinger et Wieser, 

1984; Helix aspersa, Scheifler et al., 2002a; Cepaea nemoralis, Notten et al., 2005; Pomacea 

paludosa, Hoang et al., 2008; Theba pisana, Radwan et al., 2010). Peu d’études sont 

consacrées aux effets des pesticides sur les escargots. Parmi les données disponibles, il 

apparaît que les carbamates et les insecticides organophosphorés entraînent une faible 

mortalité chez des escargots nourris pendant 10 jours avec de l’aliment contaminé 

(Schuytema et al., 1994). L’insecticide pentachlorophénol n’est pas mortel pour les escargots 

à des concentrations de 1000 mg kg
-1

 dans la nourriture (Gomot-de Vaufleury, 2000). 

Coeurdassier et al. (2001) ont étudié les effets d’un insecticide organophosphoré, le 

diméthoate, sur la survie, la croissance et les acétylcholinestérases (AChE) et démontrent une 

inhibition de la croissance en relation avec l’accumulation de cette molécule. Ces auteurs ont 

également observé que les escargots sont plus sensibles aux pesticides contenus dans le sol 

que dans la nourriture (Coeurdassier et al., 2002). 

Parmi les autres paramètres de toxicité étudiés pour l’évaluation du risque des sols, les 

effets toxiques directs sur la survie, la croissance et la reproduction (Beeby et Richmond, 

1988; Radwan et Salama, 1999; Coeurdassier et al., 2000; Gomot-de Vaufleury, 2000; 2001; 

Snyman et al., 2002; Salama et al., 2005; Snyman et al., 2005; Regoli et al., 2006; Druart et 

al., 2010). Sur chaque étude réalisée en laboratoire, des informations peuvent être apportées 

sur les mécanismes d’action des pesticides, par la mesure d’effets sur des activités 

enzymatiques notamment (Coeurdassier et al., 2001; Schreck et al., 2008; Laguerre et al., 

2009; Mazzia et al., 2011). 

Les résultats des études ultérieurs ont montré le potentiel des escargots en tant que 

bioindicateurs à l’interface sol-air-plantes. Ce potentiel doit être développé pour apporter des 

informations sur le comportement et les effets des très nombreuses molécules utilisées en tant 

que pesticides afin d’alimenter l’évaluation du risque environnemental. 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

CHAPITRE II 

Effets du thiaméthoxam, 

de la téfluthrine et de leurs 

mixtures  sur le comportement et les 

paramètres  morphophysiologiques 

de Helix aspersa  

 

 

 

 



1. Objectifs et principe de l’étude 

Au niveau individuel, les effets toxiques des contaminants sur les processus 

physiologiques des invertébrés peuvent se traduire par une altération de plusieurs fonctions 

vitales et peuvent se répercuter sur les performances individuelles impliquées dans la 

dynamique des populations (taux de natalité, taux de mortalité, âge de première reproduction) 

(Forbes et Forbes, 1994). Ces effets sont les conséquences de changements métaboliques, 

cellulaires ou tissulaires mais aussi de modifications comportementales. 

 

 Des altérations structurales et ultrastructurales de l'épithélium digestif peuvent induire 

une réduction des capacités de digestion et d'assimilation des aliments pour les 

organismes exposés, notamment des gastéropodes terrestres (Russell et al., 1981; 

Marigomez et al., 1996; Köhler et Triebskorn, 1998). 

 

 Des variations de la consommation d'oxygène d'arthropodes (Mc Kenney et Matthews, 

1990) et de mollusques (Forbes et Depledge, 1992) ont été reliées au niveau de 

contamination du milieu, sans être expliquées par des effets physiologiques causaux. 

 

 Les modifications de l'acquisition, de la production de l'énergie et/ou de son allocation 

pour différentes fonctions vitales de l'individu (compromis énergétique entre toutes les 

fonctions) comme par exemple la diminution des ressources énergétiques disponibles 

pour la croissance et la reproduction, peuvent provoquer une baisse des performances 

individuelles voire aboutir à la mort de l'individu (Calow et Sibly, 1990; Forbes et 

Forbes, 1994). 

 

 L'inhibition de la croissance induite par les contaminants peut résulter de troubles 

métaboliques, comportementaux ou de perturbations du contrôle neuroendocrine. Au 

niveau individuel, une conséquence écophysiologique importante de l'inhibition de 

croissance est d'engendrer un retard de la période de maturité sexuelle (Laskowski et 

Hopkin, 1996b). 

 

 Plusieurs processus physiologiques sont susceptibles d'être impliqués dans les 

perturbations de la reproduction. Des insecticides et des perturbateurs endocriniens 

sont responsables de perturbations des processus métaboliques et hormonaux liés à la 



reproduction de gastéropodes aquatiques (Wilbrink et al., 1992; Jumel et al., 2000). 

Les effets délétères sur la reproduction peuvent concerner des perturbations de la 

gamétogenèse (Russell et al., 1981), du développement des organes reproducteurs 

(Caquet et Lagadic, 1998; Gomot-de Vaufleury et Keroas, 2000) ou encore du 

développement embryonnaire (Ravera, 1991). Les mécanismes biochimiques et 

physiologiques responsables de tels effets restent à identifier. 

 

Des altérations comportementales, comme la diminution de la prise alimentaire, 

peuvent perturber les performances individuelles en modifiant l'acquisition de l'énergie 

(Caquet et Lagadic, 1998). Les relations intraspécifiques (changement des comportements 

reproducteur ou d'accouplement, Sheehan, 1984) et interspécifiques (diminution du 

comportement de fuite face au prédateurs, baisse de compétitivité, Atchinson et al., 1996) 

peuvent également être modifiées. Les effets écophysiologiques et les modifications 

comportementales peuvent se répercuter aux niveaux d'organisation supérieurs et être en 

partie responsables des perturbations populationnelle, communautaire et écosystémique. 

 

 Les objectifs de cette partie ont été la mise en place d’élevage afin de disposer 

d’individus pour les expérimentations en milieu contrôlé, puis la recherche des effets des 

différents traitements choisis sur le comportement des escargots et sur certains paramètres 

morphométriques. 

 

2. Matériel et méthodes 

 Tous les bioessais de cette étude ont été réalisés au Laboratoire de Toxicologie 

Cellulaire, du département de Biologie, Université Badji Mokhtar Annaba. 

 

2.1. Matériel biologique 

L’escargot Helix aspersa (Fig. 5) communément appelé Petit-Gris, est un mollusque 

gastéropode pulmoné appartenant à l’ordre des stylommatophores, famille des helicidae, sous-

famille des helicinae (Beaumont et Cassier, 1998).  

Sa coquille, dextre, est de couleur brun-jaunâtre avec un diamètre variant de 20 à 

35mm et une hauteur de 25 à 40mm. Deux grandes parties sont distinguées : le pied et les 

viscères (Fig. 6). Les viscères correspondent aux organes situés à l’intérieur de la coquille et 

comprennent le rein, l’hépatopancréas, le cœur et une partie de l’appareil génital qui se 



prolonge également dans le pied (Fig. 7). Le pied comporte essentiellement la sole pédieuse, 

musculeuse, la partie antérieure du tube digestif et le système nerveux. 

 

L’escargot Petit-Gris est très répandu en Europe, en particulier dans les régions 

méditerranéennes et océaniques. Il colonise les milieux anthropisés et peut être considéré 

comme une peste dans les jardins. On le retrouve également dans les dunes, les bois, les 

rochers, les haies mais également dans les zones cultivées (Kerney et al., 2006). Il se nourrit 

principalement de plantes, de lichens et de champignons. Son régime alimentaire n’est pas 

spécialisé et l’escargot s’adapte en fonction des plantes qui colonisent le milieu (Chevalier et 

al., 2001). Le sol fait également partie de son alimentation et peut influencer sa croissance 

(Gomot et al., 1989). Des sols pauvres en calcium peuvent constituer un facteur limitant à la 

croissance des escargots, le calcium étant un élément indispensable à la formation de la 

coquille (Dallinger et al., 2001). L’escargot compte de nombreux prédateurs, aussi bien des 

vertébrés, comme les oiseaux (grive), les petits mammifères (musaraigne, hérisson), les 

reptiles (lézard, couleuvre), que des invertébrés, comme les carabes, les vers luisants et les 

limaces (Barker, 2004). L’homme le consomme également pour sa chair très appréciée.  

 

Le Petit-Gris est surtout actif la nuit et en période humide. Le jour ou lorsqu’il fait trop 

sec, il entre en estivation en se fixant contre une paroi et en obturant sa coquille d’un voile 

blanchâtre, l’épiphragme. A partir du mois d’octobre en Europe, l’escargot hiberne en 

s’enfouissant dans le sol. Sa coquille est alors obturée par un épiphragme épais. Il reprend 

généralement son activité au printemps quand les températures avoisinent les 12-14°C 

(Marasco et Murciano, 2003; Kerney et al., 2006). 

 

La reproduction des escargots a lieu au printemps et en été. Les escargots terrestres 

sont hermaphrodites protandres (d’abord mâles puis femelles) et s’accouplent une ou 

plusieurs fois avant la ponte. Lors de l’accouplement, il se peut qu’un seul des deux escargots 

reçoive un spermatophore du fait que les spermatozoïdes ne soient pas encore arrivés à 

maturation chez l’autre escargot. En effet, ils ne sont pas tous matures au même moment du 

fait de l’asynchronisme du développement du tractus génital pendant la croissance (Bride et 

Gomot, 1991). L’accouplement peut durer plus de 12h. La fécondation a lieu au niveau de la 

chambre de fertilisation, à la surface de la glande à albumen, généralement une quinzaine de  

 

 



 

 

 

 

 

 

Figure 5: Escargot Helix aspersa. 

 

 

Figure 6 : Morphologie externe de l’escargot  

(Kerney et al., 2006). 

 

 

 

Figure 7 : Anatomie interne (appareils génital et digestif) de l’escargot Helix aspersa 

(Beaumont et Cassier, 1998). 

 

 



 

jours après l’accouplement. Les ovocytes fécondés sont alors entourés d’albumen secrété par 

la glande à albumen, qui constitue les réserves nutritives pour le développement 

embryonnaire, puis d’une coque calcaire. Pour pondre, l’escargot creuse avec sa tête une 

cavité d’une profondeur de 2-3 cm dans le sol, et y dépose une ponte constituée d’une 

centaine d’œufs en moyenne. 

La croissance de l’escargot correspond à une prise de poids pouvant atteindre jusqu’à 

14 g en conditions contrôlées favorables (photopériode 18 h de lumière par 24 h, 20°C et 80-

90% d’humidité) et à un accroissement de la coquille en longueur, mais également en 

épaisseur (Gomot de Vaufleury, 2001). La croissance des escargots est caractérisée par 4 

phases. Ils sont appelés « jeunes éclos » jusqu’à environ 1 g (correspondant à 1 mois), puis 

sont qualifiés de juvéniles jusqu’à environ 5 g et de subadultes jusqu’à 8-9 g. Lorsque les 

escargots atteignent la taille adulte après environ 4 mois de croissance en conditions 

contrôlées favorables, ils se bordent (phénomène caractérisé par le bord de la coquille qui 

s’incurve et par un épaississement du bord du manteau). La croissance de la coquille s’arrête 

alors, du moins en longueur, et les escargots, devenus adultes, terminent leur maturation 

sexuelle et deviennent aptes à se reproduire. En milieu naturel, la croissance est beaucoup 

plus longue et dure de 1 à 2 ans selon les conditions climatiques. La durée de vie en milieu 

naturel est en moyenne de 3-4 ans (Gomot de Vaufleury, 2001). 

 

2.2. Choix des insecticides 

La première étape de notre travail a consisté à définir les insecticides et les mélanges 

d’insecticides à tester. Plusieurs possibilités pouvaient être envisagées. Les pesticides peuvent 

être testés en mélange en fonction de leur nature chimique, de leurs modes d’action, leurs 

cibles cellulaires et/ou physiologiques, de la probabilité pour les consommateurs d’être 

exposés à ceux-ci (Apport Journalier Maximum Théorique, AJMT), de leur présence dans des 

compartiments particuliers de l’alimentation (fruits, légumes, eau, céréales, etc.), des tonnages 

utilisés, ou en fonction de la présence de résidus dans l’alimentation. 

Pour nos études nous avons choisi dans un premier temps de déterminer les pesticides 

les plus utilisés sur les fruits et légumes dans la région Nord-Est algérienne par une enquête 

personnelle. Cette démarche nous a conduits à choisir 2 insecticides et leurs mixtures qui 

figuraient dans la liste des pesticides les plus utilisés par les agriculteurs. Il s’agit de deux 

insecticides; le thiaméthoxam et la téfluthrine. 



Afin de mimer l'exposition des invertébrés aux deux insecticides, les concentrations 

étudiées devaient refléter les concentrations des insecticides égales ou inférieurs à celles 

utilisées en cultures. Cependant les mélanges nous posaient un problème; selon le type de 

culture ainsi que selon les pratiques agricoles, il était difficile de choisir des concentrations à 

partir de ces valeurs. Ainsi, nous avons retenu les mélanges des concentrations consécutives 

choisies pour les deux insecticides dès le départ. 

 

2.2.1. Le thiaméthoxam 

Le thiaméthoxam a été utilisé sous forme de préparation commerciale. Nous avons 

choisi quatre doses (25, 50, 100 et 200 mg/L) inférieurs ou égales à des concentrations 

appliquées en culture. En effet, l'insecticide est appliqué à des concentrations allant de 800 à 

4000 mg/L, correspondant à 200 à 1000 mg/L de thiaméthoxam (matière active). Ainsi, les 

concentrations choisies se rapportent à des concentrations plus faibles que celles rencontrées 

par les escargots en culture. 

 

2.2.2. La téfluthrine 

La téfluthrine a été utilisée sous forme de préparation commerciale. Nous avons choisi 

quatre doses (0, 5, 10, 20 et 40 mg/L) inférieurs ou égales à des concentrations appliquées en 

culture. En effet, l'insecticide est appliqué à des concentrations allant de 12 à 50 kg/ha, 

correspondant à 18 à 75 mg/m
2
 de téfluthrine (matière active). Ainsi, les concentrations 

choisies se rapportent également à des concentrations plus faibles que celles rencontrées par 

les escargots en culture. 

 

2.2.3. Les mixtures 

Les mixtures ont été testées aux concentrations citées ci-dessus (Tab. 3). 

 

Tableau 3 : Composition des mixtures testées. 

Mixture Désignation Concentration en thiaméthoxam et téfluthrine 

Mixture 1 : M1 25 mg/L de thiaméthoxam + 5 mg/L de téfluthrine 

Mixture 2 : M2 50 mg/L de thiaméthoxam + 10 mg/L de téfluthrine 

Mixture 3 : M3 100 mg/L de thiaméthoxam + 20 mg/L de téfluthrine 

Mixture 4 : M4 200 mg/L de thiaméthoxam + 40 mg/L de téfluthrine 

 



 

2.3. Conduite de l’essai 

2.3.1. Protocole de contamination des escargots 

Les escargots utilisés sont les adultes de Helix aspersa collectés d’un site non traité 

par les pesticides, situé dans la région de Guelma (Nord-Est algérien). Les escargots sont 

ensuite transférés au laboratoire, où ils seront adaptés aux conditions contrôlées décrites par 

Gomot (1994) (température 20 ± 2ºC, photopériode 18hL/6hO, hygrométrie 80 à 90%) 

pendant deux semaines. Cependant, ils sont nourris exclusivement de feuilles de laitue fraîche 

(Fig. 8). Les 260 individus choisis ont une masse moyenne de 14,44 ± 0.2 g et un diamètre 

coquillère moyen de 37 ± 0.5 mm. En premier lieu, ils sont divisés en 4 lots : un premier lot 

témoin de 20 escargots et trois autres lots de 80 escargots chacun. Le deuxième, le troisième 

et le quatrième lot d’escargots sont destinées aux traitements au thiaméthoxam, à la téfluthrine 

et aux mixtures respectivement. 

 

   

 

Figure 8 : Dispositif de contamination de Helix aspersa par la laitue. 

 

Chaque lot (de 80 escargots), à son tour, est réparti en 4 groupes de 20 animaux 

chacun et maintenus dans des boites en polystyrène perforées (25×13.5×16.5 cm). Les 

groupes d’escargots sont nourris de laitue fraiche (escargots témoins), ou de laitue imbibée 

(durant 30 s) de solution d’insecticide selon le tableau 4. Toutes les dilutions d’insecticide à 

base de thiamétoxam, de téfluthrine, et de leurs mixtures ont été préparées avec de l’eau 

distillée. Les solutions d’insecticide sont renouvelées chaque semaine. La nourriture est 

fournie trois à quatre fois par semaine lors du nettoyage des boites. 

Pour déterminer l’effet de l’insecticide, l’expérience est menée durant 6 semaines sous des 

conditions contrôlées de laboratoire citées auparavant. 



 

 

Tableau 4 : Dilutions d’insecticides utilisées et pH correspondant. 

 

Groupes  pH 

Groupe T Escargots témoins non traités 5.80 

Groupe Th1 Escargots traités avec 25 mg/L de thiaméthoxam 6.52 

Groupe Th2 Escargots traités avec 50 mg/L de thiaméthoxam 6.12 

Groupe Th3 Escargots traités avec 100 mg/L de thiaméthoxam 5.81 

Groupe Th4 Escargots traités avec 200 mg/L de thiaméthoxam 5.18 

Groupe Te1 Escargots traités avec 5 mg/L de téfluthrine 6.61 

Groupe Te2 Escargots traités avec 10 mg/L de téfluthrine 6.69 

Groupe Te3 Escargots traités avec 20 mg/L de téfluthrine 6.47 

Groupe Te4 Escargots traités avec 40 mg/L de téfluthrine 6.48 

Groupe M1 Escargots traités avec 25 mg/L de thiaméthoxam + 

5 mg/L de téfluthrine 

6.58 

Groupe M2 Escargots traités avec 50 mg/L de thiaméthoxam + 

10 mg/L de téfluthrine 

6.20 

Groupe M3 Escargots traités avec 100 mg/L de thiaméthoxam + 

20 mg/L de téfluthrine 

6.66 

Groupe M4 Escargots traités avec 200 mg/L de thiaméthoxam + 

40 mg/L de téfluthrine 

6.03 

 

 

2.3.2. Dissection de l’escargot pour le prélèvement des organes 

A la fin de la 6
ème

 semaine de traitement, les escargots sont pesés. Ensuite, les animaux 

sont sacrifiés par décapitation (Fig. 9, 10), et les têtes sont récupérées dans le tampon adéquat 

pour des analyses ultérieures. Les escargots sont décoquillés et leurs hépatopancréas 

rapidement excisés et pesés. 8 spécimens choisis au hasard de chaque traitement sont 

sacrifiés, et parmi lesquels, 5 spécimens sont destinées aux mesures des biomarqueurs 

physiologiques. 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 9 : Dissection des 

viscères de l’escargot. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 10 : Dissection des viscères et observation des organes en 

place, avec représentation de la ligne (----->) de décapitation et de 

dissection séparant le pied des viscères et des principaux organes 

internes. 

 

2.3.3. Effets comportementaux 

Au cours de l’exposition aux différents traitements, nous avons également cherché à 

caractériser les effets des insecticides testés sur les comportements plus ou moins perturbés de 

Helix aspersa. Lorsqu'il est inactif, nous avons observé que Helix aspersa a tendance à se 

réfugier sur des supports situés à quelques cm du fond de la boîte (position haute). Ceci a déjà 



été rapporté par d’autres auteurs (Chevallier, 1992). A partir de ces observations, certains 

comportements peuvent être observés, comme se nourrir normalement ou fuir la nourriture, 

ou en fonction de l'activité des animaux et de leur position spatiale dans l'enceinte d'essai : par 

exemple, actif ou inactif en position haute ou sur les supports, ou encore, actif ou inactif sur la 

nourriture. 

Ces comportements sont observés, les jours de changement de nourriture. Si la 

position dans les enceintes peut être facilement relevée, l'activité des animaux est notée de la 

façon suivante : la boîte est ouverte et le couvercle retourné est posé sur la paillasse. Après 

une minute, les escargots en mouvement sont considérés comme actifs, ceux qui restent 

immobiles sont inactifs. Cette méthode est retenue plutôt qu'une observation directe sans 

ouverture de la boîte car les escargots ont une activité plutôt nocturne si bien qu'au moment 

des observations, la quasi-totalité des escargots sont inactifs. L'activité ainsi observée 

représente donc plutôt un état de réceptivité et une capacité à réagir à une stimulation 

mécanique (déplacement et ouverture de la boîte). Les résultats sont exprimés sous forme 

d'observations hebdomadaires de chaque comportement vis-à-vis des concentrations d’un 

insecticide par rapport au témoin. 

 

2.3.4. Biomarqueurs physiologiques 

 Plusieurs paramètres biométriques sont considérés, à savoir : 

 

 la mortalité : le contrôle de la vitalité des individus de Helix aspersa au cours des 

essais est effectué au moment des renouvellements de nourriture, de chaque semaine 

de test. Dans tous les cas, les individus morts sont évacués des enceintes d'essai. La 

mort d'un individu est généralement facile à déterminer : le pied flasque et jaunâtre est 

le plus souvent sorti de la coquille. La sole pédieuse n'adhère à aucune surface. Le 

corps luisant et très visqueux indique que la liquéfaction des tissus est en cours. 

L'odeur nauséabonde que dégage l'escargot est également un indicateur. En cas de 

doute, le pied est stimulé à l'aide d'une aiguille ou d'une paire de pinces brucelles. 

L'absence de réaction permet de conclure à la mort de l'individu. 

 

 Le poids frais de l'escargot (tissus mous + coquille) est mesuré à l'aide d'une balance 

de précision modèle OHAUS®ANALYTICAL Plus, de façon hebdomadaire, avant et 

pendant la durée du traitement. Les pesées sont toujours réalisées avant le nettoyage 

de l'enceinte d'essai (Gomot, 1997a). 



 

 Le poids frais de la coquille et le poids frais de l’hépatopancréas sont mesurés à 

l'aide de la même balance utilisée précédemment. Cette pesée est effectuée après le 

sacrifice des animaux, à la fin de la 6
ème

 semaine de traitement par les insecticides. 

 

2.4. Analyse statistique 

 Les moyennes ± déviation standard (DS), avec un niveau significatif de p ≤ 0.05, sont 

calculées pour chaque groupe d’expérience. Le test ‘t’ de Student, l’analyse de la variance à 

un et deux critères de classification ont permis de mettre en évidence les différences entre les 

groupes étudiés au cours des tests effectués sur les paramètres physiologiques. Tous les 

calculs ont été effectués à l’aide du logiciel MINITAB d’analyse et de traitement des données 

version 13.31. 

 

3. Résultats 

3.1. Estimation du taux d'alimentation 

Le taux de laitue consommée par les escargots n'a pas été mesuré car nous avons 

constaté que les feuilles de laitue trempées dans l'insecticide perdaient rapidement leur 

fraîcheur par rapport à celle des escargots témoins (trempées dans l'eau distillée), ainsi il était 

impossible de quantifier le taux de feuilles consommées avec précision, et il était donc 

impossible d'estimer le taux d'alimentation. 

 

3.2. Effets sur le comportement 

Les escargots exposés au thiaméthoxame ont montré une série de symptômes. Le 

premier symptôme est la perte de la chimioréception, de sorte que les escargots ne sont plus 

attirés par la nourriture de façon dose-dépendante comparé aux escargots témoins. A la 

concentration élevée de thiaméthoxam (200 mg/L), les escargots passent la plupart de leur 

temps au sommet des boîtes sans montrer aucune activité locomotrice et nutritionnelle après 

la première semaine d'exposition. À la concentration 100 mg/L, presque tous les escargots 

refusent de consommer les feuilles de laitue après 3 semaines d'exposition. Toutefois, aux 

concentrations les plus faibles 50 et 25 mg/L, la plupart des animaux ont montré une activité 

similaire à celle des escargots témoins pendant la période expérimentale. 

 



Les escargots exposés aux concentrations 5 et 10 mg/L de téfluthrine sont le plus 

souvent observés en activité comparable aux escargots témoins, durant les six semaines de 

traitement. Cependant, à la concentration 20 mg/L, les individus ont tendance à être moins 

actifs, dès la deuxième semaine de traitement, et sont préférentiellement en position haute sur 

le couvercle comparés aux escargots témoins. Enfin, à la plus forte concentration testée 

(40mg/L), tous les escargots fuient la nourriture, se positionnent au sommet des boîtes, et 

n’ont pratiquement pas d’activité locomotrice, dès la première semaine de traitement. La 

consommation de la laitue contaminée diminuait d’une façon dose-dépendante. 

 

Enfin, les escargots exposés aux M1 et M2 avaient des comportements similaires à 

ceux des escargots témoins durant toute la durée du traitement. Cependant, les différences 

entre les groupes exposés et les groupes témoins sont exclusivement notées aux deux plus 

fortes mixtures testées. Ainsi, à la M3, les escargots en tendance à fuir la nourriture dès la 

troisième semaine de traitement. A la M4, tous les escargots fuient la nourriture et se 

positionnent au sommet des boîtes dès la première semaine de traitement. La consommation 

de la laitue contaminée diminuait d’une façon dose-dépendante pour les M1, M2 et M3, et 

était nulle à la plus forte mixture testée (M4), comparée à celle des escargots témoins. 

 

3.3. Effets sur les paramètres morphométriques 

Les données morphométriques (détermination de la mortalité, le poids frais de 

l’escargot, de l’hépatopancréas et de la coquille), ont été collectées chez la totalité des 

individus témoins et traités examinés grâce aux méthodes décrites précédemment. 

 

3.3.1. La mortalité 

Durant l’expérience, la mortalité était faible, avec seulement 25 individus sur 260 

escargots, ce qui représente 9.61 %. La mortalité (Tab. 5) est survenue comme suit : 4 

individus dans le groupe Te4 durant la première semaine de traitement; 10 individus durant la 

deuxième semaine de traitement : 2 individus dans le groupe Th2, 4 individus dans le groupe 

Te4 et les 4 autres dans le groupe M4; 7 individus pendant la troisième semaine : 1 individu 

dans le groupe T, 2 individus dans le groupe Te1 et 4 individus dans le groupe Te4, et enfin 4 

individus durant la quatrième semaine dans le groupe Th4. 

 

 

 



Tableau 5 : Mortalité des escargots adultes durant les six semaines de traitement par 

les deux insecticides et leurs mixtures. 

 

    Période 

d’exposition 

 

 

Groupe  
 

 

 

Début de 

l’expérience 

 

 

1ère semaine 

 

 

2ème semaine 

 

 

3ème semaine 

 

 

4ème semaine 

 

 

5ème semaine 

 

 

6ème semaine 

 

Mortalité 

totale 

Groupe T 0 0 0 1 0 0 0 1 

Groupe Th1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Groupe Th2 0 0 2 0 0 0 0 2 

Groupe Th3 0 0 0 0 0 0 0 0 

Groupe Th4 0 0 0 0 4 0 0 4 

Groupe Te1 0 0 0 2 0 0 0 2 

Groupe Te2 0 0 0 0 0 0 0 0 

Groupe Te3 0 0 0 0 0 0 0 0 

Groupe Te4 0 4 4 4 0 0 0 12 

Groupe M1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Groupe M2 0 0 0 0 0 0 0 0 

Groupe M3 0 0 0 0 0 0 0 0 

Groupe M4 0 0 4 0 0 0 0 4 

Mortalité 

totale 

 

0 

 

4 

 

10 

 

7 

 

4 

 

0 

 

0 

 

25 

 

3.3.2. Evolution du poids frais des escargots 

L’évolution du poids frais moyen des escargots sous l’effet du thiaméthoxam, de la 

téfluthrine et des mixtures (Fig. 11, 12 et 13) durant les six semaines de traitement présente 

une certaine similitude. A la fin de l’expérience, le poids frais moyen des escargots traités 

avait tendance à diminuer d’une façon hautement significative (p≤0.001) avec l’augmentation 

de la concentration des deux insecticides et de leurs mixtures par rapport au poids frais moyen 

des escargots témoins. 

Ainsi, le poids frais moyen des escargots traités au thiaméthoxam a tendance à augmenter 

sous l’effet des quatre concentrations (Fig. 11) durant les deux premières semaines de 

traitement. A partir de la troisième semaine d’exposition, il y a une diminution hautement 

significative (p≤0.001) du poids frais moyen à la concentration 100 mg/L, et non significative 

(p>0.05) à la concentration 200 mg/L par rapport à celui des escargots témoins. Cette 



diminution du poids touche également les escargots traités à la concentration 50 mg/L d’une 

façon très significative (p≤0.01), durant la sixième semaine de traitement. 

 

 

 

 

Moyennes ± SD; n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative dans les masses moyennes des 

escargots soumis aux différents traitements par rapport à celles des escargots témoins. Test ‘t’ de Student : 

*pour p≤0.05, ** pour p≤0.01, *** pour p≤0.001. 

Figure 11 : Effets du thiaméthoxam sur le poids frais moyen des adultes de l’escargot 

Helix aspersa (nourris de feuilles de laitue imbibées de solution d’insecticide) pendant 

une période de six semaines. 

 

D’un autre côté, le poids frais moyen des escargots traités à la téfluthrine augmente 

significativement (Fig. 12) au cours des deux premières semaines d’exposition. A partir de la 

troisième semaine d’exposition, il y a une diminution hautement significative (p≤0.001) du 

poids frais moyen à la concentration 10 mg/L par rapport à celui des escargots témoins. Une 

diminution non significative (p>0.05) du poids touche également les escargots traités aux 

concentrations 20 et 40 mg/L, à partir de la cinquième semaine de traitement. 

 

 

 

** *** 

** 
** ** ** 

*** 

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

** 

** 

*** * * 

* 

0

2

4

6

8

10

12

14

16

18

S0 S1 S2 S3 S4 S5 S6

P
o

id
s 

m
o

ye
n

 d
es

 e
sc

ar
go

ts
 (

g)
 

Temps (semaines) 

0

Th1

Th2

Th3

Th4



 

 

 

Moyennes ± SD; n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative dans les masses moyennes des 

escargots soumis aux différents traitements par rapport à celles des escargots témoins. Test ‘t’ de Student : 

*pour p≤0.05, ** pour p≤0.01, *** pour p≤0.001. 

Figure 12 : Effets de la téfluthrine sur le poids frais moyen des adultes de l’escargot 

Helix aspersa (nourris de feuilles de laitue imbibées de solution d’insecticide) pendant 

une période de six semaines. 

 

 

Enfin, le poids frais moyen des escargots traités aux mixtures (Fig. 13) montre une 

diminution très significative (p≤0.01) à partir de la première semaine d’exposition à la M4. 

Ensuite, cette diminution touche également les mixtures M1 et M3 à partir de la troisième 

semaine de traitement et la M2 à la sixième semaine par rapport aux escargots témoins. 

 

L’analyse de la variance à deux critères de classification (ANOVA), révèle un effet du 

traitement, de la durée de traitement et de l’interaction traitement-durée de traitement 

hautement significatif (p≤0.001) pour les deux insecticides et leurs mixtures. 
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Moyennes ± SD; n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative dans les masses moyennes des 

escargots soumis aux différents traitements par rapport à celles des escargots témoins. Test ‘t’ de Student : 

*pour p≤0.05, ** pour p≤0.01, *** pour p≤0.001. 

Figure 13 : Effets des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine sur le poids frais 

moyen des adultes de l’escargot Helix aspersa (nourris de feuilles de laitue imbibées de 

solution d’insecticide) pendant une période de six semaines. 

 

 

3.3.3. Le poids frais moyen des escargots 

 L’effet des deux insecticides et de leurs mixtures sur le poids frais moyen des 

escargots est présenté dans la figure 14. Une diminution dose-dépendante et significative du 

poids est notée pour les deux insecticides par rapport à celui des témoins. Cependant, la M3 

semble avoir un effet plus marqué sur le poids par rapport aux M1, M2 et M4. 

 

L’analyse de la variance à un critère de classification (ANOVA), révèle un effet de 

traitement aux insecticides testés hautement significatif (p≤0.001) par rapport aux escargots 

témoins. 
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Moyennes ± SD; n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative dans les masses moyennes des 

escargots soumis aux différents traitements par rapport à celles des escargots témoins. Test ‘t’ de Student : 

**pour p≤0.01, *** pour p≤0.001. 

Figure 14 : Effets du thiaméthoxam et de la téfluthrine et de leurs mixtures sur le poids 

frais moyen des adultes de l’escargot Helix aspersa (nourris de feuilles de laitue 

imbibées de solution d’insecticide) après six semaines de traitements 

 

 

3.3.4. Le poids frais moyen de l’hépatopancréas 

 Le poids frais moyen de l’hépatopancréas (Fig. 15) diminue d’une façon très 

significative (p≤0.01) à partir de la plus faible concentration de thiaméthoxam. Cependant, 

l’évolution de ce poids par exposition des escargots à la téfluthrine, montre une diminution 

non significative (p>0.05) aux concentrations 5, 10 et 20 mg/L, et significative (p≤0.05) à la 

concentration 40 mg/L par rapport à celui des escargots témoins. Les M1, M2 et M4 réduisent 

très significativement (p≤0.01) le poids frais moyen de l’hépatopancréas. Cette diminution est 

plus importante (p≤0.001) sous l’effet de la M3. 

 

L’analyse de la variance à un critère de classification (ANOVA), révèle un effet de 

traitement aux insecticides testés hautement significatif (p≤0.001) par rapport à celui des 

escargots témoins. 
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Moyennes ± SD; n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative dans les masses moyennes des 

escargots soumis aux différents traitements par rapport à celles des escargots témoins. Test ‘t’ de Student : 

*pour p≤0.05, ** pour p≤0.01, *** pour p≤0.001. 

Figure 15 : Effets du thiaméthoxam et de la téfluthrine et de leurs mixtures sur le poids 

frais moyen de l’hépatopancréas des adultes de l’escargot Helix aspersa (nourris de 

feuilles de laitue imbibées de solution d’insecticide) après six semaines de traitements 

 

 

3.3.5. Le poids frais moyen de la coquille 

 Le poids frais moyen de la coquille (Fig. 16) diminue d’une façon hautement 

significative (p≤0.001) à partir de la plus faible concentration des deux insecticides et de leurs 

mixtures. Cependant, l’exposition au thiaméthoxam entraîne une réduction plus importante du 

poids frais hépatopancréatique par rapport à la téfluthrine. 

 

L’analyse de la variance à un critère de classification (ANOVA), montre un effet de 

traitement aux insecticides testés hautement significatif (P≤0.001) par rapport aux escargots 

témoins. 
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Moyennes ± SD; n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative dans les masses moyennes des 

escargots soumis aux différents traitements par rapport à celles des escargots témoins. Test ‘t’ de Student : 

**pour p≤0.01, *** pour p≤0.001. 

Figure 16 : Effets du thiaméthoxam et de la téfluthrine et de leurs mixtures sur le poids 

frais moyen coquillère des adultes de l’escargot Helix aspersa (nourris de feuilles de 

laitue imbibées de solution d’insecticide) après six semaines de traitements 

 

 

4. Discussion 

4.1. Mortalité 

La mortalité des escargots observée dans cette étude (9.61 %) est peu similaire à celle 

(13%) observée dans l’expérience de Schuytema et al. (1994) après exposition des escargots 

Helix aspersa à 5mg/Kg de carbaryl pendant 14 jours. Cependant, les mêmes auteurs n’ont 

pas montré d’effets létaux chez la même espèce d’escargots exposés via l’alimentation 

jusqu’à des concentrations de 5000 mg kg
-1 

après ingestion de glyphosate. En effet, la 

mortalité des escargots dépond de l’espèce testée et de sa sensibilité vis-à-vis des substances 

testées. 
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4.2. Réponses comportementales 

Les effets inhibiteurs du thiaméthoxam, de la téfluthrine et de leurs mixtures aux plus 

fortes concentrations, sur le comportement locomoteur et nutritif des adultes de l’escargot 

Helix aspersa peut suggérer un effet neurotoxique des deux insecticides et de leurs mixtures 

sur cette espèce de gastéropode. En effet, les effets inhibiteurs du thiaméthoxam sur le 

comportement locomoteur des insectes (Bingham et al., 2008) et d'abeilles (Aliouane et al., 

2009) et le comportement des rats (Rodrigues et al., 2010) ont déjà été étudiés. De la même 

manière, les effets inhibiteurs de la téfluthrine ont été également rapportés chez les rats (Righi 

et Palermo-Neto et al., 2003). De plus, les néonicotinoïdes et les pyréthrinoïdes sont des 

substances neurotoxiques, ayant des effets délétères sur le système nerveux, mais d’autres 

systèmes peuvent aussi être affectés par ces molécules (Glickman et Lech, 1982; Palermo-

Neto et al., 2003; Datta et Kaviraj, 2003). 

Chez les gastéropodes, des effets léthargiques d'OPs dont le diméthoate ont été 

observés notamment chez les juvéniles ainsi que chez les adultes de Helix aspersa 

(Schuytema et al., 1994; Coeurdassier et al., 2001). Chez les individus juvéniles, les effets 

comportementaux significatifs sont observés aux plus fortes concentrations testées pendant les 

4 semaines de test. Cependant, chez les adultes, le diméthoate provoque une inactivité 

marquée des escargots, surtout pendant les 2 premières semaines d'exposition. 

Enfin, pour les modifications de comportement notées dans notre étude, pour des 

concentrations en insecticides élevées, il sera nécessaire de rechercher ces effets 

comportementaux et leurs conséquences dans des conditions d'environnement et d'application 

des insecticides écologiquement plus réalistes. 

 

4.3. Réponses physiologiques 

Les escargots exposés par ingestion au thiaméthoxam, à la téflluthrine et leurs 

mixtures apparaissent assez sensibles à ses deux insecticides aux conditions de laboratoire. 

Ainsi, les faibles concentrations d’insecticides inhibent la prise de poids des escargots à partir 

de la troisième semaine de traitement, sans pour autant limiter l’accumulation possible de ses 

molécules toxiques ou de leurs métabolites dans leurs organes. Toutefois, dans les cas 

extrêmes, en présence de fortes concentrations de ces composés, l’inhibition de la prise de 

poids peut être due à la répulsion de la nourriture, et donc au jeune prolongé des escargots. 

Les deux insecticides et leurs mixtures réduisent également le poids frais moyen de 

l’hépatopancréas et celui de la coquille après six semaines de traitement.  



En effet, Schuytema et al. (1994), ont rapporté que la réduction significative (p<0.05) 

du poids (total, coquillère et des tissus mous) des escargots traités avec l’aminocarbe, le 

méthyl parathion et le paraquat est liée à la nature et à la dose du pesticide administré. Aussi 

Coeurdassier et al. (2001) ont observé une diminution dose-dépendante de la croissance et de 

la survie des escargots induite par le diméthoate, et l'exposition par la voie épithéliale induit la 

plus forte toxicité. Dans la même optique, Gomot-de Vaufleury et Bispo (2000) se sont 

intéressés aux effets de l’ingestion à partir d’un sol contaminé avec du pentachlorophénol, du 

trichlorophénol et du naphtalène ou de de la pulvérisation de son lixiviat sur la croissance de 

Helix aspersa aspersa et Helix aspersa maxima exposés pendant 28 jours. Une forte 

inhibition de la croissance est observée chez Helix aspersa aspersa alors qu’elle ne l’est 

qu’aux plus fortes concentrations chez Helix aspersa maxima. Les deux sous espèces sont 

moins sensibles à l’exposition cutanée et n’a aucun effet sur la croissance de Helix aspersa 

maxima. En plus, El-Wakil et Attia (1999) ont montré que l’ingestion de dimiline n’a pas 

d’effet léthal sur les adultes de l’escargot Theba pisana à 10 000 µg, alors que l’exposition 

des juvéniles pendant 35 jours à 1 000 µg de dimiline provoque une inhibition de croissance 

significativement plus importante.  

Ainsi, Viard et al. (2004) ont fait des constatations similaires en présence d’une 

contamination en plomb : c’est l’extrême concentration en plomb dans le sol, détectée par les 

escargots, qui limite leur taux de consommation et donc inhibe partiellement leur croissance. 

Ainsi, Simkiss et Watkins (1990) suggéraient déjà que Helix aspersa est capable de détecter 

de fortes concentrations en zinc dans sa nourriture, ce qui entraîne une diminution du taux de 

consommation de la nourriture fortement contaminée. Toutefois, cette inhibition de croissance 

peut aussi être due à un phénomène de toxicité. Swaileh et Ezzughayyar (2000) ont montré, 

chez Helix engaddensis, que si pendant quatre semaines, les escargots réduisaient ou 

refusaient totalement de se nourrir avec une nourriture contaminée en cuivre et cadmium, dès 

qu’ils disposaient de nourriture saine la cinquième et la sixième semaine, les escargots 

intoxiqués au cadmium continuaient de refuser la nourriture. Mais à l’opposé, les escargots 

intoxiqués au cuivre ont tout de suite recommencé à se nourrir normalement et ont rattrapé 

leur poids normal. Il apparaît donc évident que, selon le contaminant considéré, le refus de se 

nourrir provient d’un phénomène soit de toxicité soit de répulsion (Swaileh et Ezzughayyar, 

2001). 

Selon Gomot (1997), le mécanisme impliqué dans l’inhibition de croissance des 

escargots nourris avec de la nourriture contaminée est difficile à identifier. Il pourrait s’agir 



d’une inhibition de synthèse d’une hormone de croissance essentielle à la croissance des 

escargots. 

D’un autre côté, Viard et al. (2004) ont rapporté que les mesures de bioaccumulation 

dans les viscères des escargots permettent d’évaluer au plus juste le niveau de contamination 

d’un sol en HAP. L’existence de cette relation pourrait amener à une bioindication possible 

des molécules organiques par Helix aspersa. Cependant, du fait des difficultés analytiques 

et/ou de l’absence de méthodes d’analyse facilement accessibles, il existe peu d’études ayant 

mesuré la bioaccumulation des insecticides étudiés dans les tissus animaux. 

La diminution dose- dépendante du poids frais moyen de la coquille des escargots 

traités par les deux insecticides étudiés et leurs mixtures pourrait s’expliquer par une 

interférence possible du thiaméthoxam et/ou de la téfluthrine et/ou de leurs métabolites dans 

le métabolisme du calcium (Ca). En effet, le Ca joue un rôle important dans le développement 

du corps entier des escargots et en particulier celui de la coquille. Ceci a été montré chez 

Helix aspersa (Gomot et al., 1989) et chez Achatina fulica (Irlande, 1991). Ces auteurs 

expliquent cet effet par une augmentation de l’épaisseur et de la masse de la coquille. La 

coquille est constituée principalement par du carbonate de calcium et une matrice organique 

appelée le chonchiolin (Heller et Magaritz, 1983). Ainsi, Gimbert et al. (2008) ont démontré 

une diminution de 30% de la masse de la coquille des escargots exposés à un sol artificiel 

contaminé par le cadmium. Cependant, Jordaens et al. (2006) n’ont pas trouvé de relation 

significative entre la pollution des sols par les ETM (Cd, Cr, Pb et Zn) et la solidité des 

coquilles des escargots Cepea nemoralis prélevés in situ.  

 

5. Conclusion  

 Enfin, ces altérations du poids frais moyen des escargots et celles de l’hépatopancréas 

et de la coquille pourraient être dues à la contamination par les insecticides, mais aussi à une 

perturbation dans la composition biochimique des tissus, la composition minérale de la 

coquille et les réserves énergétiques accumulées par cette espèce d’escargot pour assurer sa 

croissance et sa reproduction. Ainsi, une perturbation de la composition biochimique en 

protéines, glucides et lipides peut être utilisée comme biomarqueur de contamination et 

évaluer son impact sur des processus physiologiques tels que la croissance ou la reproduction 

indispensable au maintien et à la survie de l’espèce.  

 

 



 

 

 

 

CHAPITRE III 

Effets du thiaméthoxam, 
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1. Objectif et principe de l’étude 

L’étude de la réponse biologique des organismes vivants aux polluants chimiques 

présents dans l’environnement terrestre représente un outil de diagnostic qui n’est pas destiné 

à dupliquer ou remplacer la surveillance chimique, mais qui doit être intégré dans les 

programmes de surveillance de l’environnement. Complémentaires des analyses chimiques, 

ces indicateurs biologiques peuvent jouer le rôle de systèmes d’alarme précoces d’une 

contamination. Dans le contexte de l'exposition des invertébrés aux pesticides, il semble 

intéressant d’essayer de caractériser les perturbations des organismes par des approches 

biochimiques à travers le suivi de biomarqueurs. 

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

biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental, qui révèle l’exposition présente ou 

passée d’un individu à au moins une substance chimique à caractère polluant (Lagadic et al., 

1997). Les biomarqueurs constituent des indicateurs qui répondent de façon précoce et 

sensible à un dysfonctionnement et leur utilisation rend compte de la biodisponibilité des 

polluants et des effets qu’ils engendrent sur les organismes et les populations (McCarthy et 

Shugart, 1990).  

Un biomarqueur mesuré au niveau de l’individu n’a de signification écotoxicologique 

que s’il permet de décrire, expliquer et même parfois prédire les effets des polluants sur les 

populations évoluant dans cet environnement contaminé. Ainsi, chez les invertébrés, sont 

mesurés des biomarqueurs mettant en évidence : 

- des réponses génotoxiques (tests micronoyaux), 

- des réponses neurotoxiques (activité cholinestérase), 

- la capacité des individus à mobiliser des systèmes de défense en présence de toxiques : 

biotransformation, métabolisation ou détoxication enzymatique (métallothionéines, 

glutathion-S-transférase : GST, éthoxyrésorufine O-déséthylase : EROD, etc.) ; 

réaction du système antioxydant (superoxide dismutase, catalase, etc.) ; réactions 

immunitaires… 

 

Nous nous focaliserons dans cette étude sur certains des biomarqueurs les plus utilisés 

actuellement sur les organismes terrestres (Saint-Denis et al., 2001; Brown et al., 2004; Xiao 

et al., 2006; Gambi et al., 2007; Reinecke et al., 2007). Ces biomarqueurs sont décrits ci-

dessous. 



 

 Activité cholinestérase 

Dans les jonctions inter-neuronales ou neuro-musculaires, la terminaison nerveuse 

libère un médiateur chimique, l’acétylcholine, qui permet la transmission de l’influx nerveux. 

Libéré dans l’espace synaptique, ce neurotransmetteur se fixe sur les récepteurs 

cholinergiques au niveau de la membrane post-synaptique. L’interaction de l’acétylcholine 

avec le récepteur entraîne une dépolarisation membranaire à l’origine du potentiel d’action. 

L’acétylcholinestérase est l’enzyme qui dégrade par hydrolyse ce médiateur chimique 

afin de stopper rapidement la stimulation du récepteur (Bocquené et Galgani, 1998). 

Les insecticides organophosphorés et les carbamates sont les principaux contaminants 

de l’environnement qui inhibent l’activité acétylcholinestérase (Reinecke et al., 2007).  

 

 Activités enzymatiques du système de biotransformation des toxiques 

Contrairement à l’activité acétylcholinestérase, les biomarqueurs du système de 

biotransformation ne mettent pas en évidence l’effet perturbateur d’un toxique sur une activité 

enzymatique mais la prise en charge de ce xénobiotique dans une voie de métabolisation 

(Lagadic et al., 1997) souvent à la base de la détoxication. 

En effet, un bon nombre de composés organiques présentent un caractère lipophile qui 

leur permet de s'accumuler au sein des réserves lipidiques des organismes et dans les 

membranes cellulaires (essentiellement constituées de phospholipides). La présence de telles 

molécules entraîne rapidement la mise en route des systèmes biochimiques de détoxication 

dont le rôle est de rendre hydrosolubles ces composés dangereux, afin de faciliter leur 

excrétion.  

Certains organes du corps contiennent donc des enzymes chargées de catalyser une 

série de réactions permettant de détoxiquer l’organisme des composés nocifs présents. Ces 

réactions peuvent également conduire à une toxication de la molécule, devenant alors encore 

plus nocive pour l’organisme. 

Enfin, la biotransformation de toute molécule xénobiotique à caractère hydrophobe 

met en jeu des mécanismes permettant d’augmenter son hydrosolubilité afin de faciliter son 

excrétion (Fig. 17). Ce processus se déroule principalement au niveau de la glande digestive 

(hépatopancréas) chez les mollusques et s’effectue en deux étapes (Michel, 1993): 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 17 : Représentation schématique des voies majeures conduisant à la 

détoxification et à la toxification des xénobiotiques organiques chez les animaux (Michel, 

1993). 



1. une phase de fonctionnalisation (oxydation, réduction, hydrolyse) ou phase 

I rendant la molécule plus polaire. Ce mécanisme est assuré par les 

complexes multienzymatiques dépendants du cytochrome P450. 

 

2. une phase de conjugaison ou phase II qui intervient soit à la suite des 

réactions de phase I, soit directement sur les molécules possédant des 

groupements hydroxyles, sulfhydriles ou carboxyliques. Les enzymes 

intervenant sont principalement les UDP-glucuronosyl-transférases, les 

glutathion-S-transférases, les sulfotransférases et catalyse respectivement la 

conjugaison du substrat avec l’acide glucuronique, le glutathion, le sulfate 

ou une molécule d’eau. 

 

Des transformations non enzymatiques peuvent également se produire par captage de 

formes actives de l’oxygène induites par le métabolisme oxydatif cellulaire. Ces activités de 

péroxydation peuvent constituer une part importante du métabolisme chez certains 

organismes invertébrés (Livingstone et al., 1993). 

Les activités enzymatiques les plus employées comme biomarqueurs d’exposition 

chez les mollusques, sont les enzymes dépendantes du cytochrome P450 qui assurent la phase 

I de détoxication, et les enzymes de phase II, comme la glutathion S-transférase, qui prennent 

en charge les métabolites de phase I afin d’en faciliter l’excrétion. Des activités enzymatiques 

moins spécifiques que les précédentes (enzymes dépendantes du cytochrome P450), les 

enzymes antioxydantes, permettent d’établir que les organismes ont été soumis à un stress 

oxydant dû à la génération d’espèces réactives de l’oxygène. Chez les mollusques exposés à 

des xénobiotiques organiques, la pollution chimique augmente fortement les activités 

enzymatiques antioxydantes (Livingstone et al., 1990). 

Les paramètres biochimiques mesurés dans cette étude sont les teneurs en métabolites 

(glucides totaux, protéines totales et lipides totaux), le taux de glutathion (GTH) et les 

activités enzymatiques acétylcholinestérase (AChE), glutathion S-transférase (GST) et 

catalase (CAT).  

L’objectif principal de ce chapitre a été de déterminer la composition biochimique de 

l’hépatopancréas (protéines, glucides et lipides), et de doser certains biomarqueurs 

enzymatiques et non enzymatiques chez l’escargot terrestre Helix aspersa sous l’effet des 

différents traitements. 

 



2. Matériel et méthodes 

2.1. Préparation des échantillons 

A la fin de la 6
ème

 semaine de traitement et après le sacrifice des escargots (cité 

auparavant), 8 spécimens choisis au hasard de chaque traitement sont destinés aux dosages 

des métabolites, et parmi lesquels, 5 spécimens sont destinées aux mesures des biomarqueurs 

du stress oxydatif. 

 

2.2. Extraction et dosage des métabolites 

Après la dissection, l’extraction (Fig. 18) des différents métabolites (protéines totales, 

glucides totaux et lipides totaux) a été réalisée selon le procédé de Schibko et al. (1966) sur 

un fragment (100 mg) de l’hépatopancréas prélevé et conservé dans 1ml d’acide 

trichloroacétique (TCA) à 20 %. Tous les dosages ont été effectués sur des fractions aliquotes 

de 100 µL. Tous les dosages sont exprimés en µg/mg de tissu analysé. 

La teneur en protéines totales de l’hépatopancréas a été quantifiée selon la méthode de 

Bradford (1976) qui utilise le bleu brillant de coomassie
1
 (G250) comme réactif et l’albumine 

de sérum de bœuf comme standard (annexe 1a). La lecture des absorbances est réalisée à une 

longueur d’onde de 595 nm. 

 Le dosage des glucides totaux de de l’hépatopancréas est réalisé selon Duchateau & 

Florkin (1959). Cette méthode utilise l’anthrone
2
 comme réactif et une solution mère de 

glucose (1g/L) comme standard (annexe 1b). La lecture des absorbances est réalisée à 620 

nm. 

Le dosage des lipides de la glande digestive est effectué selon la méthode de 

Goldsworthy et al. (1972) utilisant la vanilline
3
 comme réactif et une solution mère de lipides

4
 

comme standard (annexe 1c). Les absorbances sont obtenues, après 30 mn d’obscurité, à une 

longueur d’onde de 530 nm. 

 Tous les dosages ont été effectués sur des fractions aliquotes de 100 µl et les taux des 

différents métabolites de l’hépatopancréas ont été quantifiés grâce aux équations des droites 

de régression déterminées à partir des courbes de références. 

 

1- 100 mg de BBC + 50 mL d’éthanol. Agitation pendant deux heures + 100 mL d’acide 

orthophosphorique + H2O distillée q.s.p. 1000 mL. 

2- 150 mg d’anthrone + 75 mL d’acide sulfurique + 25 mL H2O distillée. 

3- 0.38 g de vanilline + 55 mL H2O distillée + 195 mL d’acide orthophosphorique à 85%. 

4- 25 mg d’huile de table + 10 mL de solvant chloroforme/méthanol (V/V). 



 

Fragment de la glande digestive + 1 ml (TCA 20%) 

 

Broyage (ultrasons) 

 

Centrifugation (5000 g, 10 mn) 

 

         CULOT 1 

 

        1 ml éther/chloroforme  

         (1 V/1 V) 

 

              Centrifugation (5000 g, 10 mn) 

 

 SURNAGEANT 1    SURNAGEANT 2  CULOT 2 

 (aliquote 100 µl)     (aliquote 100 µl) 

  + 

 1ml d’anthrone           1 ml d’acide sulfurique      1 ml d’eau distillée 

 

             agitation   agitation 

 

      chauffage (80°C, 10 mn)       chauffage (100°C, 10 mn) 

 

            dosage aliquote (200µl)            dosage aliquote 

        +                   (100 µl) 

       2.5 ml de réactif sulfo-phospho-vanillinique              + 

            4 ml de BBC 

 

 

 Lecture (absorbance à 620 nm)         Lecture (absorbance à 530 nm)     Lecture (absorbance à 595 nm) 

 

 

    Glucides                           Lipides                   Protéines 

(Duchateau & Florkin, 1959)              (Goldsworthy et al., 1972)        (Bradford, 1976) 

 

Figure 18 : Extraction et dosage des métabolites (glucides, lipides, et protéines) de 

l’hépatopancréas chez les adultes de l’escargot Helix aspersa selon Shibko et al. (1966). 



2.3. Dosages des indicateurs du stress oxydant  

Les têtes des adultes de l’escargot Helix aspersa des séries témoins et traitées aux 

deux insecticides et à leurs mixtures ont fait l’objet d’un dosage de l’activité de 

l’acétylcholinestérase (AChE). L’hépatopancréas excisé du reste de la masse viscérale a 

servie au dosage du glutathion (GTH), aux dosages des activités de la glutathion S-transférase 

(GST) et de la catalase (CAT). 

 Tous les dosages ont été menés sur des échantillons biologiques prélevés après 6 

semaines d’exposition aux différents traitements. Par ailleurs, la concentration en protéines 

totales des différents échantillons a été préalablement déterminée suivant la méthode de 

Bradford (1976), afin de pouvoir calculer les différentes activités spécifiques. 

 

2.3.1. Dosage de l’activité acétylcholinestérase (AChE) 

 Le dosage de l’activité AChE a été mené selon la méthode d’Ellman et al. (1961) qui 

consiste à fournir à l’enzyme (AChE) un substrat artificiel analogue, l’acétylthiocholine, qui 

sera hydrolysé en acide acétique et thiocholine. Cette dernière en présence de DTNB (acide 

5’-dithio-bis-2-nitrobenzoïque) donne un produit jaune le TNB (acide 5-thio-2 

nitrobenzoïque) que l’on dose à une longueur d’onde de 412 nm. 

 Les têtes des escargots témoins et traitées sont homogénéisées dans 1ml de solution 

détergente
1
 à l'aide d'un broyeur ultra-turrax à 12 000 tours.min

-1
 pendant une à deux minutes 

et cinq répétitions sont réalisées. L’homogénat est centrifugé à une vitesse de 5 000 g pendant 

5mn. Le surnageant est récupéré pour servir comme source d’enzyme. 

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

ajoute 100 µl de DTNB
2
 et 1 ml de tampon Tris (0.1 M, pH 7). Après 3 à 5 minutes, et afin 

d’épuiser la réaction spontanée, 100 µl de substrat acétylthiocholine
3
 sont ajoutés. La lecture 

des absorbances a lieu toutes les 4 mn pendant 20 mn à une longueur d’onde de 412 nm 

contre un blanc, où 100 µl de solution détergente remplacent la source d’enzyme. L’activité 

AChE est calculée selon la formule suivante: 

 

  
        

         
 
  

  
             

 

x : micromoles de substrat hydrolysé par minute et par mg de protéines, 

δ DO : pente de la droite de régression obtenue après hydrolyse du substrat, 

1.36 × 10
4
 : coefficient d’extinction molaire du DTNB (M

-1
 cm

-1
), 



Vh : volume de l’homogénat (100 µL), 

Vt : volume totale de la cuve (1 300 µL), 

mg de prot : quantité de protéines exprimée en mg. 

 

1- 38.03 mg d’éthylène glycol tris beta aminoéthyl éther NNN’N’(EGTA) + 1 mL de Triton X 

100 % + 5.845 g de NaCl + 80 mL de tampon Tris 10 mM, pH 7. 

2- (39.6 mg de DTNB + 15 mg de CO3HNa) dans du tampon Tris 0.1 M, pH 7. 

3- 118 mg d’acéthylcholine + 5 mL d’eau distillée. 

 

 

2.3.2. Dosage de l’activité glutathion S-transférase (GST) 

 Le dosage de la GST est réalisé selon la méthode de Habig et al. (1974) basée sur la 

mesure photométrique de la cinétique de conjugaison du produit formé avec un substrat, le 1-

chloro-2-4 dinitrobenzène (CDNB) en présence d’un cofacteur le glutathion (GSH). Les 

fragments de l’hépatopancréas sont homogénéisés dans 1 ml de tampon phosphate de sodium 

(0.1 M, pH 6) et cinq répétitions sont réalisées. L’homogénat est centrifugé à 14 000g pendant 

30 mn et le surnageant récupéré servira comme source d’enzyme. Une aliquote de 200 µl du 

surnageant est additionné de 1.2 ml de substrat CDNB (1mM) dans du tampon phosphate 

0,1M, pH 6. La lecture des absorbances est effectuée toutes les minutes pendant 5mn à une 

longueur d’onde de 340 nm contre un blanc contenant 200 µl d’eau distillée à la place du 

surnageant. L’activité spécifique de l’enzyme est déterminée d’après la formule suivante : 

 

  
        

    
 

  

             
  

 

x : micromoles de substrat hydrolysé par minute et par mg de protéines, 

δ DO : pente de la droite de régression obtenue après hydrolyse du substrat, 

9.6  : coefficient d’extinction molaire du CDNB (mM
-1

 cm
-1

), 

Vh : volume de l’homogénat (200 µL), 

Vt : volume totale de la cuve (1 400 µL), 

mg de prot : quantité de protéines exprimée en mg. 

 

 

 



2.3.3. Dosage de l’activité catalase (CAT) 

 La mesure de la CAT est déterminée selon la méthode de Regoli et Principato (1995) 

dont le principe repose sur la variation de la densité optique consécutive à la disparition du 

peroxyde d’hydrogène (H2O2) à une longueur d’onde de 240 nm. Les fragments de 

l’hépatopancréas sont homogénéisés dans 1 ml de tampon phosphate
1
 (0.1 M, pH 7.5). 

L’homogénat est centrifugé à 15 000 g pendant 10 mn et le surnageant récupéré servira 

comme source d’enzyme.  

 Pour un volume final de 1 ml, le mélange réactionnel contient 20 µl de surnageant, 

200 µL de peroxyde d’hydrogène H2O2
1
 et 780 µL de tampon phosphate

2
. La réaction est 

déclenchée par l’addition de l’eau oxygénée. Le dosage s’effectue en suivant la cinétique de la 

réaction pendant 1 mn à 240 nm dans des cuves UV en quartz au spectrophotomètre. 

L’activité spécifique de l’enzyme est déterminée d’après la formule suivante : 

 

  
    

               
  

 

x : micromoles d’H2O2 consommées par minute et par mg de protéines, 

Δ DO : différence de la densité optique obtenue après hydrolyse du substrat, 

𝞮 : coefficient d’extinction molaire du peroxyde d’hydrogène à 240 nm (0.04 mM
-1

 cm
-1

), 

L : longueur de la cuve utilisé (1 cm), 

mg de prot : quantité de protéines exprimée en mg. 

 

1- H2O2 (à conserver à 4°C et à l’abri de la lumière) 

1.7 mL de H2O2 (30 %) + 100 mL de tampon phosphate.  

2- Tampon Phosphate ( pH 7.5 ; 0,1 M ; à conserver à 4°C) 

KH2PO4 à 0.1 M; M = 136.09 g/mol → 6,8 g + 500 mL d’eau → pH 4.32 

K2HPO4, 3H2O à 0.1 M; M = 228.22 g/mol → 11.4 g + 500 mL d’eau → pH 9.06 

125 mL de K2HPO4 + 25 mL de KH2PO4 pour obtenir un pH 7.5. 

 

 

2.3.4. Dosage du glutathion (GSH) 

 Le taux de GSH est quantifié selon la méthode de Weckberker & Cori (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-nitrobenzoique (DTNB) par les groupements thiols (-

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 d’EDTA, 1 000 ml d’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 d’ASS, 100 ml d’eau 

distillée) où 0.2 ml d’ASS sont additionnés à 0.8 ml d’homogénat. Après agitation, le mélange 

est plongé dans un bain de glace pendant 15 mn, puis centrifugé à 1 000 tours/mn pendant 

5mn. 

 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 de Tris, 7.4448 g d’EDTA, 1000 ml d’eau distillée) et 

0.025 ml de DTNB (0.01 M) (3.96 g DTNB, 1 000 ml d’éthanol absolu). La lecture des 

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

stabilisation de la couleur contre un blanc où les 500 µl du surnageant sont remplacés par 

500µl d’eau distillée. Le taux de GTH est estimé selon la formule suivante : 

 

  
     

    
 
  

  
 
  

  
             

 

x : micromoles de substrat hydrolysé par mg de protéines, 

Δ DO : différence de la densité optique obtenue après hydrolyse du substrat, 

13.1 : coefficient d’extinction molaire du groupement thiol (-SH), 

Vd : volume total des solutions utilisées dans la déprotéinisation : 1ml (0.2 ml d’ASS + 0.8 ml 

d’homogénat), 

Vh : volume de l’homogénat utilisé dans la déprotéinisation : 0.8 ml, 

Vt : volume total dans la cuve : 1.525 ml (0.5 ml de surnageant + 1 ml de Tris/EDTA + 

0.025ml de DTNB), 

Vs : volume du surnageant dans la cuve : 0.5 ml, 

mg de prot : quantité de protéines exprimée en mg. 

 

 

2.4. Analyse statistique 

 Les moyennes ± déviation standard (DS), avec un niveau significatif de p ≤ 0.05, sont 

calculées pour chaque groupe d’expérience. La régression linéaire, le test ‘t’ de Student, 



l’analyse de la variance à un critère de classification ont permis de mettre en évidence les 

différences entre les groupes étudiés au cours des tests effectués sur les dosages biochimiques 

et les activités enzymatiques. Tous les calculs ont été effectués à l’aide du logiciel MINITAB 

d’analyse et de traitement des données version 13.31. 

 

3. Résultats 

Les effets des deux insecticides commerciaux à base de thiaméthoxam (0, 25, 50, 100 

et 200 mg/L) et à base de téfluthrine (0, 5, 10, 20 et 40 mg/L) et de leurs mixtures sur les 

indicateurs biochimiques du stress oxydant de Helix aspersa ont été estimés après 6 semaines 

de traitement. 

 

3.1. Effet du pH  

L’influence du pH de la laitue traités sur l'hépatopancréas n'était pas significative. 

Comme les valeurs de pH des solutions testées sont comprises entre 5.18 et 6.52 (Tab. 4), il 

est probable que les effets observés sur l’hépatopancréas sont plus dus aux substances 

chimiques testées qu’au faible pH. 

 

3.2. Effets du thiaméthoxam, de la téfluthrine et de leurs mixtures sur la composition 

biochimique de l’hépatopancréas 

3.2.1. Effets sur le taux des protéines 

 Effet du thiaméthoxam 

Les effets de l’insecticide commercial à base de thiaméthoxam (0, 25, 50, 100 et 

200mg/L) sur le contenu en protéines totales (µg/mg de tissu analysé) sont présentés dans la 

figure 19. Elle montre que la teneur en protéines augmente de façon non significative (p>0.05) 

pour les concentrations 25 et 50 mg/L. Cependant, ces teneurs sont très significativement 

(p≤0.01) diminuées pour les concentrations 100 et 200 mg/L dans l’hépatopancréas des 

escargots traités par rapport aux témoins. 

Les résultats de l’analyse de la variance à un critère de classification révèlent un effet 

significatif (p≤0.05) du traitement au thiaméthoxam. 

 

 Effet de la téflutherine 

Les effets de l’insecticide commercial à base de téfluthrine (0, 5, 10, 20 et 40 mg/L) sur le 

contenu en protéines totales (µg/mg de tissu analysé) sont illustrés dans la figure 20. 



 

Elle montre que la teneur en protéines augmente de façon non significative (p>0.05) 

pour les concentrations 5, 10 et 20 mg/L. Cependant, ces teneurs sont très significativement 

(p≤0.01) diminuées pour la concentration 40 mg/L dans l’hépatopancréas des escargots traités 

par rapport aux témoins. 

Les résultats relatifs à l’analyse de la variance à un critère de classification révèlent un 

effet significatif (p≤0.05) du traitement à la téfluthrine. 

 

 Effet des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine 

 Les mixtures, administrées par voie orale aux adultes de Helix aspersa, affectent le 

contenue en protéines hépatopancréatiques (Fig. 21). En effet, une augmentation significative 

(p≤0.05) du taux des protéines est enregistrée à la M1, et une augmentation hautement 

significative (p≤0.001) est enregistrée à la M2. Cependant, une diminution non significative 

(p>0.05) du taux des protéines est notée aux deux mixtures M3 et M4. 

 

 
 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 8. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des contenus en protéines chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01. 

 

Figure 19 : Taux des protéines totales (µg/mg de tissu analysé) dans l’hépatopancréas de 

Helix aspersa après 6 semaines de traitement au thiaméthoxam administré par ingestion. 
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Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 8. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des contenus en protéines chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01. 

 

Figure 20 : Taux des protéines totales (µg/mg de tissu analysé) dans l’hépatopancréas de 

Helix aspersa après 6 semaines de traitement à la téfluthrine administrée par ingestion. 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 8. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des contenus en protéines chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. * pour p≤0.05, *** pour p≤0.001. 

 

Figure 21 : Taux des protéines totales (µg/mg de tissu analysé) dans l’hépatopancréas de 

Helix aspersa après 6 semaines de traitement aux mixtures de thiaméthoxam et de 

téfluthrine administrées par ingestion. 
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3.2.2. Effets sur le taux des glucides 

 Effet du thiaméthoxam 

 Le traitement au thiaméthoxam n’affecte pas le taux en glucides à la concentration 

25mg/L (Fig. 22). Ensuite, le taux en glucides diminue de façon non significative (p>0.05) à 

la concentration 50mg/L, de façon très significative (p≤0.01) à la concentration 100 mg/L et 

de façon hautement significative (p≤0.001) à la concentration 200 mg/L. 

Les résultats relatifs à l’analyse de la variance à un critère de classification révèlent un 

effet significatif (p≤0.05) du traitement au thiaméthoxam. 

 

 Effet de la téfluthrine 

La téfluthrine appliquée par ingestion augmente de manière hautement significative 

(p≤0.001) le contenu en glucides totaux de l’hépatopancréas aux concentrations 5, 10 et 20 

mg/L (Fig. 23). Ensuite, une diminution très significative (p≤0.01) est constatée à la 

concentration 40 mg/L. 

Les résultats de l’analyse de la variance à un critère de classification révèlent un effet 

hautement significatif (p≤0.001) du traitement à la téfluthrine. 

 

 Effet des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine 

Les mixtures M1, M2 et M3 appliquées par ingestion modifient de manière non 

significative (p>0.05) le contenu en glucides totaux de l’hépatopancréas (Fig. 24). Cependant, 

une augmentation hautement significative (p≤0.001) est constatée à la M4. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 8. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des contenus en glucides chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01, *** pour p≤ 0.001. 

 

Figure 22 : Taux des glucides totaux (µg/mg de tissu analysé) dans l’hépatopancréas de 

Helix aspersa après 6 semaines de traitement au thiaméthoxam administré par ingestion. 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 8. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des contenus en glucides chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01, *** pour p≤ 0.001. 

 

Figure 23 : Taux des glucides totaux (µg/mg de tissu analysé) dans l’hépatopancréas de 

Helix aspersa après 6 semaines de traitement à la téfluthrine administré par ingestion. 
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Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 8. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des contenus en glucides chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. *** pour p≤0.001. 

 

Figure 24 : Taux des glucides totaux (µg/mg de tissu analysé) dans l’hépatopancréas de 

Helix aspersa après 6 semaines de traitement aux mixtures de thiaméthoxam et de 

téfluthrine administrées par ingestion. 

 

 

3.2.3. Effets sur le taux des lipides 

 Effet du thiaméthoxam 

Le thiaméthoxam réduit de façon non significative (p>0.05) le contenu en lipides aux 

concentrations 25 et 50 mg/L (Fig. 25). Cependant, ces teneurs sont très significativement 

(p≤0.01) diminuées pour les concentrations 100 et 200 mg/L dans l’hépatopancréas des 

escargots traités par rapport aux témoins. 

Les résultats de l’analyse de la variance à un critère de classification révèlent un effet 

significatif (p≤0.05) du traitement au thiaméthoxam. 

 

 Effet de la téfluthrine 

Le traitement à la téfluthrine diminue le contenu en lipides de façon non significative 

(p>0.05) à la concentration 5mg/L (Fig. 26). Cependant, ces teneurs sont significativement 

(p≤0.05) diminuées aux concentrations 10, 20 et 40 mg/L dans l’hépatopancréas des escargots 

traités par rapport aux témoins. 

Les résultats relatifs à l’analyse de la variance à un critère de classification révèlent un 

effet hautement significatif (p≤0.001) du traitement à la téfluthrine. 
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Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 8. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des contenus en lipides chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01. 

 

Figure 25 : Taux des lipides totaux (µg/mg de tissu analysé) dans l’hépatopancréas de 

Helix aspersa après 6 semaines de traitement au thiaméthoxam administré par ingestion. 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 8. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des contenus en lipides chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. * pour p≤0.05. 

 

Figure 26 : Taux des lipides totaux (µg/mg de tissu analysé) dans l’hépatopancréas de 

Helix aspersa après 6 semaines de traitement à la téfluthrine administré par ingestion. 
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 Effet des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine 

La mixture M1 appliquée par ingestion diminue de manière non significative (p>0.05) 

le contenu en lipides totaux de l’hépatopancréas (Fig. 27). Cependant, une diminution 

significative (p≤0.05) du taux des lipides est constatée aux mixtures M2, M3 et M4. 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 8. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des contenus en glucides chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. * pour p≤0.05. 

 

Figure  27 : Taux des lipides totaux (µg/mg de tissu analysé) dans l’hépatopancréas de 

Helix aspersa après 6 semaines de traitement aux mixtures de thiaméthoxam et de 

téfluthrine administrées par ingestion. 

 

 

3.3. Effets du thiaméthoxam, de la téfluthrine et de leurs mixtures sur les indicateurs du 

stress oxydant 

3.3.1. Effets sur l’activité acétylcholinestérase (AChE) 

 Effet du thiaméthoxam 

L’activité spécifique de l’AChE (µM/mn/mg de protéines) chez les adultes de Helix 

aspersa, témoins et traités par voie orale au thiaméthoxam est représentée dans la figure 28. 

Une diminution d’abord, non significative (p>0.05) de l’activité de l’enzyme est enregistrée 

aux concentrations 25 et 50 mg/L, puis significative (p≤0.05) aux concentrations 100, 

200mg/L avec un effet dose-dépendant. 
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L’analyse de la variance à un critère de classification révèle un effet hautement 

significatif (p≤0.001) du traitement au thiaméthoxam.  

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. * pour p≤0.05. 

 

Figure 28 : Effets du thiaméthoxam, administré par ingestion, sur l’activité spécifique de 

l’AChE (µM/mn/mg de protéines) chez Helix aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 

 Effet de la téflutherine 

La téfluthrine appliquée par ingestion à la concentration 5 mg/L, inhibe de manière 

très significative (p≤0.01) l’activité de l’AChE (Fig. 29). Ensuite, cette diminution devient 

hautement significative (p≤0.001) aux concentrations 10, 20 et 40 mg/L, avec un effet dose-

dépendant. L’analyse de la variance à un critère de classification révèle un effet hautement 

significatif (p≤0.001) du traitement à la téfluthrine. 

 

 Effet des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine 

 Les traitements aux mixtures M1, M2 et M3 diminuent de façon non significative 

(p>0.05) l’activité de l’AChE (Fig. 30). Cette inhibition de l’activité enzymatique devient très 

significative (p≤0.001) à la M4. 
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Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01 et *** pour p≤0.001. 

 

Figure 29 : Effets de la téfluthrine administrée par ingestion, sur l’activité spécifique de 

l’AChE (µM/mn/mg de protéines) chez Helix aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01. 

 

Figure 30 : Effets des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine administrées par 

ingestion, sur l’activité spécifique de l’AChE (µM/mn/mg de protéines) chez Helix 

aspersa après 6 semaines de traitement. 
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3.3.2. Effets sur l’activité de la glutathion S-transférase (GST) 

 Effet du thiaméthoxam 

Le traitement orale à la concentration 25 mg/L de thiaméthoxam augmente de façon 

non significative (p>0.05) l’activité spécifique de la GST (µm/mn/mg de protéines) par 

rapport à celle des escargots témoins (Fig. 31). La concentration 50 mg/L induit une 

augmentation significative (p≤0.05) de l’activité de l’enzyme. Ensuite, les concentrations 100 

et 200 mg/L induisent une augmentation hautement significative (p≤0.001) de l’activité GST, 

avec un effet dose-dépendant. L’analyse de la variance à un critère de classification révèle un 

effet hautement significatif (p≤0.001) du traitement au thiaméthoxam. 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. * pour p≤0.05 et *** pour p≤0.001. 

 

Figure 31 : Effets du thiaméthoxam, administré par ingestion, sur l’activité spécifique de 

la GST (µM/mn/mg de protéines) chez Helix aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 

 Effet de la téflutherine 

L’estimation de l’activité spécifique de la GST chez les escargots Helix aspersa traités 

oralement à la téfluthrine est montrée dans la figure 32. L’insecticide induit une augmentation 

très significative (p≤0.01) de l’activité GST par rapport à celle des escargots témoins aux 

concentrations 5, 10, 20 et 40 mg/L. 
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L’analyse de la variance à un critère de classification révèle un effet hautement 

significatif (p≤0.001) du traitement à la téfluthrine. 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01. 

 

Figure 32 : Effets de la téfluthrine administrée par ingestion, sur l’activité spécifique de 

la GST (µM/mn/mg de protéines) chez Helix aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 

 Effet des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine 

Les traitements aux mixtures M1, M2, M3 et M4 augmentent de façon hautement 

significative (p≤0.01) l’activité de la GST (Fig. 33), par rapport à celle des escargots témoins. 

 

3.3.3. Effets sur l’activité catalase (CAT) 

 Effet du thiaméthoxam 

Le traitement orale à la concentration 25 mg/L de thiaméthoxam augmente de façon 

non significative (p>0.05) l’activité spécifique de la CAT (µM/mn/mg de protéines) par 

rapport à celle des escargots témoins (Fig. 34). Les concentrations 50, 100 et 200 mg/L 

induisent une augmentation significative (p≤0.05) de l’activité de l’enzyme, avec un effet 

dose-dépendant. 

 L’analyse de la variance à un critère de classification révèle un effet significatif 

(p≤0.05) du traitement au thiaméthoxam. 
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Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01. 

 

Figure 33 : Effets des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine administrées par 

ingestion, sur l’activité spécifique de la GST (µM/mn/mg de protéines) chez Helix 

aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. * pour p≤0.05. 
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Figure 34 : Effets du thiaméthoxam, administré par ingestion, sur l’activité spécifique de 

la CAT (µM/mn/mg de protéines) chez Helix aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 Effet de la téflutherine 

L’estimation de l’activité spécifique de la CAT chez les escargots Helix aspersa traités 

oralement à la téfluthrine est montrée dans la figure 35. L’insecticide induit une augmentation 

très significative (p≤0.01) de l’activité CAT par rapport à celle des escargots témoins aux 

concentrations 5, 10 et 20 mg/L, et hautement significative (p≤0.001) à la concentration 

40mg/L. L’analyse de la variance à un critère de classification révèle un effet très significatif 

(p≤0.01) du traitement à la téfluthrine. 

 

 Effet des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine 

Le traitement à la mixture M1 augmente de manière non significative (p>0.05) 

l’activité de la CAT (Fig. 36) par rapport à celle des escargots témoins. Cette augmentation de 

l’activité enzymatique devient hautement significative (p≤0.001) aux mixtures M2, M3 et M4. 

 

3.3.4. Effets sur le taux de glutathion (GSH) 

 Effet du thiaméthoxam 

Le taux de GSH (µM/mg de protéines) chez les adultes de Helix aspersa, témoins et 

traités par voie orale au thiaméthoxam est représentée dans la figure 37. Une diminution 

d’abord, non significative (p>0.05) du taux de GSH est enregistrée à la concentration 25mg/L, 

puis cette diminution devient très significative (p≤0.01) aux concentrations 50, 100 et 

200mg/L avec un effet dose-dépendant. 

L’analyse de la variance à un critère de classification révèle un effet très significatif 

(p≤0.01) du traitement au thiaméthoxam.  

 

 Effet de la téflutherine 

L’estimation du taux de GSH chez les escargots Helix aspersa traités oralement à la 

téfluthrine est montrée dans la figure 38. L’insecticide induit une diminution non significative 

(p>0.5) du taux de GSH par rapport à celle des escargots témoins à la concentration 5 mg/L, 

très significative (p≤0.01) aux concentrations 10 et 20 mg/L. Cette diminution devient 

hautement significative (p≤0.001) à la concentration 40 mg/L. 



L’analyse de la variance à un critère de classification montre un effet très significatif 

(p≤0.01) du traitement à la téfluthrine. 

 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01, *** pour p≤0.001. 

 

Figure 35 : Effets de la téfluthrine administrée par ingestion, sur l’activité spécifique de 

la CAT (µM/mn/mg de protéines) chez Helix aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. *** pour p≤0.001. 
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Figure 36 : Effets des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine administrées par 

ingestion, sur l’activité spécifique de la CAT (µM/mn/mg de protéines) chez Helix 

aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01. 

 

Figure 37 : Effets du thiaméthoxam, administré par ingestion, sur le taux de glutathion 

(µM/mg de protéines) chez Helix aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. ** pour p≤0.01 et *** pour p≤0.001. 
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Figure 38 : Effets de la téfluthrine administrée par ingestion, sur le taux de glutathion 

(µM/mg de protéines) chez Helix aspersa après 6 semaines de traitement. 

 

 

 Effet des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine 

Les traitements aux mixtures M1, M3 et M4 diminuent de manière significative 

(p≤0.05) le taux de GSH (Fig. 39) par rapport à celui des escargots témoins. Cette diminution 

du taux de GTH devient hautement significative (p≤0.001) à la mixture M2. 

 

 

 

Les valeurs sont exprimées en moyennes ± SD, n = 5. Les astérisques symbolisent une différence significative 

dans les moyennes des activités enzymatiques chez les escargots soumis aux différents traitements par rapport à 

celles des escargots témoins. * pour p≤0.05, *** pour p≤0.001. 

 

Figure 39 : Effets des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine administrées par 

ingestion, sur le taux de glutathion (µM/mg de protéines) chez Helix aspersa après 6 

semaines de traitement. 

 

 

4. Discussion 

Les paramètres biochimiques et enzymatiques chez les organismes exposés aux 

contaminants toxiques ont été utilisés comme biomarqueurs et peuvent constituer un 

importante outil de diagnostic pour évaluer l'exposition et les effets des xénobiotiques (Forbes 

et al., 1997; McLoughlin et al., 2000). 

Le taux des glucides dans l’hépatopancréas des escargots traités au thiaméthoxam et à 

la téfluthrine était dose-dépendante. En effet, les carbohydrates constituent la source première 
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et immédiate d’énergie (Moussard, 1999). Dans les conditions de stress, les réserves 

d’hydrates de carbone sont épuisées pour satisfaire les demandes énergétiques (Arasta et al., 

1996). Nos résultats sont conformes avec ceux de El-Wakil et Radwan (1991). Padmaja et 

Rao (1994) ont d’ailleurs suggérés que la diminution du taux de glycogène dans les tissus de 

l’escargot d’eau douce Bellamya dissimilis (Müller), exposé à l’Endosulfan, le Méthyl 

parathion, le Quinalphos et le Nuvan peut être due à l’utilisation du glycogène pour générer 

l’énergie nécessaire pour faire face à l’hypoxie provoquée par ces pesticides. La déplétion en 

glycogène des tissus hépatiques peut être également interprétée comme une réponse non 

spécifique au stress chimique avec cependant des conséquences sur la mobilisation à long 

terme des réserves énergétiques et ainsi sur la sensibilité au stress et la susceptibilité des 

individus aux maladies (Schwaiger et al., 1997). 

Quant aux taux des glucides chez les escargots traités par les mixtures M1, M2 et M3, 

ils montrent des modifications non significatives contrairement à la M4 qui montre une 

augmentation significative. En fait, il n’existe pas vraiment de règle générale qui permet 

d’expliquer ou de prédire la toxicité associée à un mélange donné de produits chimiques. 

Ainsi, les mixtures M1, M2 et M3 semblent n’avoir aucun effet sur le métabolisme des 

glucides, alors que la M4 semble avoir un effet synergique sur le même métabolisme. Ceci 

peut être expliqué par plusieurs hypothèses comme l’augmentation des réserves énergétiques, 

ou par des changements structuraux ou de perméabilité des membranes cellulaires (Carpy et 

al., 2000). 

Plusieurs investigations sur les effets des polluants organiques sur le métabolisme 

énergétique ont été menées. La diminution des réserves de glycogène est une réponse notée 

chez plusieurs gastéropodes pulmonés exposés à des insecticides OPs et carbamate, 

notamment Biomphalaria alexandrina, Bulinus trincatus (Sharaf et al., 1975) et L. acuminata 

(Mahendru et Agarwal, 1981; Singh et Agarwal, 1989). Chez L. palustris exposée à 

l’hexachlorobenzène en mésocosme, Baturo et al. (1995) observent une stimulation de 

l’activité enzymatique d’hydrolyse des polysaccharides et une réduction de la teneur en 

glycogène dans le manteau et la masse viscérale. Pour la même espèce exposée à des 

alkylphénols en mésocosme, Jumel et Lagadic (2000) rapportent une augmentation de la 

demande énergétique des animaux qui se traduit par une mobilisation rapide des réserves de 

glycogène du manteau et une diminution de la teneur en protéine et de la masse de la glande à 

albumen. L’énergie mobilisée n’est pas investie dans la reproduction puisqu’aucune ponte 

n’est produite. L’exposition en mésocosme de L. stagnalis au fomésafène provoque une 



réduction des réserves en glycogène des animaux qui peut être impliquée dans la réduction de 

l’activité ovipositoire (Jumel et al., 2000).  

Une diminution dose-dépendante des protéines totales et des lipides totaux a été notée 

chez les escargots traités par les deux insecticides comparés aux escargots témoins. En effet, 

les lipides constituent le carburant énergétique privilégié proposé aux tissus en cas de besoins 

après les hydrates de carbone, mais les protéines sont principalement impliqués dans 

l'architecture de la cellule. Pendant les périodes de stress chronique, ils constituent aussi une 

autre source d'énergie (Padmaja et Rao, 1994). Dans des conditions de stress, les escargots ont 

besoin de plus d'énergie pour détoxifier la substance toxique. Lorsque les escargots ont une 

quantité limitée de glucides et de lipides, la source d'énergie alternative pour répondre à la 

demande accrue d'énergie est les protéines (Moussard, 1999). En outre, ces résultats sont 

semblables à ceux de Radwan et al., (2008). Ainsi, ils ont rapporté que l’effet significatif des 

deux carbamates testés sur la diminution des taux de protéines et des lipides au bout de 7 jours 

implique la possibilité que ces molécules exercent des effets cytotoxiques, qui dépendent 

fortement de l’interférence avec le niveau des lipoprotéines et le taux de biosynthèse. De plus, 

la diminution des réserves en protéines solubles de l’hépatopancréas des escargots peut être 

due en partie au stress résultant de l’effet de l’insecticide testé, comme l’a déjà suggéré El-

Wakil et Radwan (1991). En effet, ces auteurs ont attribué ce stress à un déséquilibre entre le 

taux de synthèse et de dégradation protéique. Padmaja et Rao (1994) ont suggéré que la 

diminution des lipides et des protéines tissulaire chez l’escargot B. dissimilis (Müller) après 

exposition aux pesticides peut être due à plusieurs mécanismes, parmi lesquels l’utilisation 

directe des protéines par les cellules pour subvenir aux besoins énergétiques. 

L’augmentation significative du taux des protéines aux mixtures M1 et M2 et les 

variations non significatives de ce même taux aux mixtures M3 et M4 peuvent s’expliquer par 

une forte induction de protéines spécifiques aux mixtures M1 et M2 sous l’effet du stress 

chimique, et la réduction possible de cette synthèse protéique, suite à une exposition intense 

(M3 et M4) et à l’hépatotoxicité qui en découle, ce qui peut conduire à des faux négatifs. 

D’ailleurs, les mêmes constatations ont été faites auparavant par Lagadic et al. (1997) sous 

l’effet des contaminants chez les invertébrés. 

La diminution dose-dépendante du taux des lipides après exposition de Helix aspersa 

aux mixtures M1, M2, M3 et M4 peut être due au stress chimique causé par les composés 

testés. En effet, Eissa et al. (2002) ont rapporté que l'effet nocif de composés chimiques 

pourrait être attribué à l’augmentation de l'utilisation de l'énergie et/ou à l’altération des 



organites des cellules (des escargots traités) et qu’ils peuvent interférer avec la synthèse des 

protéines. 

Les biomarqueurs constituent des indicateurs qui répondent de façon précoce et 

sensible à un dysfonctionnement et leur utilisation rend compte de la biodisponibilité des 

polluants et des effets qu’ils engendrent sur les organismes et les populations (McCarthy et 

Shugart, 1990). Les biomarqueurs du stress environnemental mesurés dans cette étude sont le 

taux de glutathion (GSH) et les activités enzymatiques acétylcholinestérase (AChE), catalase 

(CAT) et la glutathion S-transférase (GST). 

L’AChE ne joue aucun rôle dans la détoxication chez les vertébrés mais est impliquée 

dans les mécanismes de transmission de l’influx nerveux à travers l’organisme. L’inhibition 

de l’enzyme par de nombreux neurotoxiques entraîne une accumulation du médiateur 

chimique, l’acétylcholine (ACh), dans l’espace synaptique, qui maintient de ce fait une 

transmission permanente de l’influx nerveux, conduisant à la mort de l’individu (Bocquené, 

1996). Parmi les composés neurotoxiques, les insecticides organophosphorés et les 

carbamates sont considérés comme les plus puissants inhibiteurs spécifiques de cholinestérase 

(Cassanelli et al., 2006; Alout et al., 2007). Mais des mélanges complexes d’hydrocarbures 

ont été aussi cités dans la mesure de dépressions de l’AChE (Payne et al., 1996). 

Chez les invertébrés, le rôle des cholinestérases est moins clairement défini, bien que 

l’existence de motoneurones cholinergiques ainsi que celle de récepteurs spécifiques à 

l’acétylcholine ait été mise en évidence chez les mollusques et les gastéropodes (Carpenter et 

al., 1977; Weiss et al., 1993). L’activité AChE est utilisée comme marqueur d’exposition aux 

pesticides inhibiteurs chez les mollusques. Néanmoins, dans une étude de surveillance 

biologique menée dans l’estuaire de la Gironde, aucune pollution de ce type n’a été mise en 

évidence (RNO, 1995) et une inhibition significative de l’AChE a pourtant été observée chez 

Mytilus edulis et Crassostrea gigas (Amiard-Triquet et al., 1998). 

Nos résultats montrent que le thiaméthoxam, la téfluthrine et leurs mixtures utilisées 

aux doses choisies, inhibent significativement l’activité spécifique de l’AChE chez Helix 

aspersa. La téfluthrine semble avoir un effet plus marqué sur cette inhibition que le 

thiaméthoxam. Cependant, les mixtures choisies semblent être moins neurotoxiques à l’égard 

de ce gastéropode. Compte tenu de l’activité AChE, qui est un biomarqueur spécifique 

d’exposition aux pesticides organophosphorés (Mazzia et al., 2011), bromés et aux 

carbamates (Laguerre et al., 2009), il est certain que les déséquilibres mesurés sur cette 

activité enzymatique reflètent moins un effet spécifique qu’un impact global de la 

contamination. 



Des effets neurotoxiques de substances organiques non-molluscicides ont été évalués, 

notamment par Rorke et al. (1974) qui observent une inhibition de 90% de l’activité des 

cholinestérases dans l’hémolymphe de Helix aspersa provoquée in vitro par une solution de 

10
-4

g/L fenitro-oxon (OPs) ou de physostigmine (carbamate). Le fenitrothion et le 

diethylphénylphosphate (OPs) ne provoquent aucune inhibition des cholinestérases à la 

concentration de 10
-3

g/L (Coeurdassier et al., 2002). L’inhibition de l’activité AChE, chez 

Helix aspersa, a été également rapportée après traitement topique au méthomyl, au 

carbofuran, au chlorpyrifos et au paraquat (Salama et al., 2005). En effet, ces auteurs ont 

démontré que les deux carbamates, le carbofuran et le méthomyl étaient plus puissants vis-à-

vis de l’inhibition de l’AChE que les deux organophosphorés le chlorpyrifos et le paraquat. 

Chez Pomacea patula, Mora et al. (2000) montrent une inhibition de l’activité des AChE qui 

est corrélée à la concentration en carbaryl dans le même organe.  

Chez Helix aspersa, Coeurdassier et al. (2001) ont également démontré que l’activité 

AChE est inhibée de 10% après 7 jours d’exposition au diméthoate à des concentrations très 

proches de celles recommandées pour l'épandage en champ. L'inhibition de l'activité AChE, 

connue pour être relativement spécifique de l'exposition aux OPs et aux carbamates, est 

également provoquée, à un degré moindre, par d'autres composés organiques naturels, 

synthétiques et des ions métalliques (Mora, 1998). 

Les catalases (CAT) sont des enzymes péroxysomales dont le rôle est de prévenir les 

peroxydations des molécules biologiques induites par l’eau oxygénée. Elles sont sensibles à 

certains contaminants inducteurs de stress oxydatifs au niveau des membranes cellulaires, 

comme les HAP, les PCB, certains pesticides (Livingstone et al., 1993) et les métaux (Labrot 

et al., 1996), mais ceci de façon irrégulière in vivo, les résultats montrant tantôt une 

augmentation de l’activité (Di Giulio et al., 1993), tantôt une baisse (Labrot et al., 1996). Une 

des hypothèses retenue est que cette activité enzymatique semble très sensible aux facteurs 

environnementaux d’origine anthropique ou naturelle (Pellerin-Massicotte, 1994), hypothèse 

corroborée par les résultats obtenus par Pellerin-Massicotte et al. (1997), observant une 

induction de l’activité catalase dans un endroit non pollué qui pourrait être due à un stress 

physiologique comme une répétition de la ponte. Selon ces auteurs, la catalase pourrait être 

sensible à des variations subtiles des conditions environnementales. 

Chez Helix aspersa, l’induction de l’activité CAT est obtenue après traitement au 

thiaméthoxam, à la téfluthrine et à leurs mixtures. En effet, chacun des deux insecticides et 

leurs mixtures semblent intensifier l’activité des enzymes antioxydantes de l’hépatopancréas 

de Helix aspersa, y compris celle de la CAT en réponse à l’augmentation du stress oxydatif. 



Par ailleurs, les travaux effectués sur les biomarqueurs de stress oxydant en laboratoire et 

surtout in situ montrent que le caractère aspécifique de leur réponse constitue un avantage 

comme indicateur d’un état de pollution mixte (Cossu et al., 1997). 

Des résultats similaires ont été observés par Salama et al. (2005), chez la même espèce 

de gastéropode après exposition au méthomyl et au chlorpyrifos. Cependant, les mêmes 

auteurs ont constaté que cette activité enzymatique diminue après exposition au carbofuran et 

au paraquat. Quant à El-Gendy et al. (2009), ils ont rapporté une induction de l’activité CAT 

hépatopancréatique chez Theba pisana, suite aux traitements par des pesticides à base de 

cuivre. L’augmentation de l’activité CAT a déjà été relevée chez d’autres organismes comme 

les poissons et les bivalves exposés à des polluants organiques (HAP, PCB, pesticides et 

engrais chimiques) (Rodriguez-Ariza et al., 1993; Torreilles et al., 1996; Cossu et al., 1997). 

Les GST sont des enzymes de biotransformation de phase II, dont la fonction est de 

conjuguer à une molécule de GSH une grande variété de substrats pour permettre leur 

élimination. Ces substrats peuvent être des molécules endogènes, mais aussi des 

xénobiotiques comme les HAP, les PCB et les pesticides. Ces enzymes sont présentes sous 

plusieurs isoformes dont certaines sont inductibles par les contaminants qu’elles détoxiquent. 

Cette particularité en fait une activité intéressante en tant que biomarqueur de contamination, 

notamment par les contaminants organiques lipophiles de types HAP, PCB et pesticides 

(Narbonne et al., 1991).  

Ainsi, le thiaméthoxam, la téfluthrine et leurs mixtures, appliqués par ingestion aux 

adultes de Helix aspersa induisent une augmentation significative de l’activité GST. Sachant 

que les GST font partie des premières enzymes antioxydantes à répondre à la présence d’un 

xénobiotique, l’induction de l’activité de cette enzyme, indiquerait probablement un taux 

élevé de conjugaison des composés testés avec le GSH, et de ce fait, une activation possible 

des défenses antioxydantes. 

L’induction de l’activité de cette enzyme est en accord avec les résultats signalés par 

Gagné et al. (2006) qui démontre que les polluants augmentent l’activité GST de la glande 

digestive chez les bivalves Mya arenaria. L’augmentation de l’activité GST observée peut 

être due à l’activation du système naturel antioxydant par les pesticides. Cependant, aucune 

variation significative de l’activité GST n’a été observée chez des moules Mytilus 

galloprovinvialis collectées sur un site fortement contaminé en PCB (lagune de Venise, Italie) 

(Livingstone et al., 1995). Par contre, Cheung et al. (2002) ont observé une induction de 

l’activité GST, positivement corrélée à la somme des PCB chez des moules Perna viridis 

transplantées sur de nombreux sites contaminés autour de Hong Kong. Enfin, une forte 



réserve quant à l’inductibilité des GST chez les bivalves a été émise par Fitzpatrick et al. 

(1997) qui ont observé une forte activité GST chez Mytilus edulis exposées à des effluents 

industriels, mais n’ont noté aucun changement pour des effluents d’une tannerie de cuir. 

Notons également que Torres et Mason (2002) ont observé une inhibition de l’activité GST 

(in vitro) chez des escargots Helix espersa exposés à 10 μM de TBT. 

Le système de défense antioxydant est présent dans toutes les cellules aérobies, 

neutralisant les réactions chimiques intermédiaires produites par voie endogène et/ou le 

métabolisme des xénobiotiques (Kappus, 1987; Winston, 1991). 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, un tripeptide soluble dans l’eau, 

appartient à la classe des petites molécules intracellulaires les plus abondantes (Meister et 

Anderson, 1983). Le GSH joue un rôle central dans le processus de défense intracellulaire 

(Arrigo, 1999), 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 (Kizek et al., 2004). Une déficience en GSH expose les cellules à un risque de 

dommage oxydatif (Droge, 2002).  

 Une réduction significative des teneurs en GSH est enregistrée dans notre étude chez 

les individus de Helix aspersa après exposition au thiaméthoxam, à la téfluthrine et à leurs 

mixtures. La diminution du taux de GSH enregistrée dans notre étude peut refléter le stress 

oxydatif causés par les deux insecticides testés et leurs mixtures. En effet, le GSH est un 

antioxydant dont la diminution devrait contribuer à la protection de l’animal de l’effet de 

chacun des composés testés. En effet, la fixation possible de ces insecticides aux groupements 

thiols du GSH permettrait, éventuellement, de prévenir des dommages cellulaires. 

Plusieurs travaux confirment les résultats obtenus et aide à mieux expliquer la relation 

entre la diminution du taux de GSH et le niveau de contamination. Cela est rapporté par 

Salama et al. (2005) avec la même espèce de gastéropode Helix aspersa, après traitement au 

méthomyl et au chlorpyrifos. Cependant, les mêmes auteurs ont observé une diminution 

significative et non significative après exposition au carbofuran et au paraquat 

respectivement. Une autre étude sur la réponse antioxydante a indiqué une diminution du taux 

de GSH comme réponse générale des mollusques bivalves exposés aux contaminants (Suteau 

et al., 1988; Regoli et Principato, 1995). La réduction du taux de GSH a été également 



démontrée par El-Gendy et al. (2009) dans la glande digestive de Theba pisana après 

traitement aux pesticides. 

 D’autre part, la réduction du taux de GSH peut être expliquée par l’augmentation de 

son utilisation par la GST dans les réactions de conjugaisons avec les insecticides testés, ceci 

est en accord avec nos résultats qui indiquent une induction de la GST suite aux traitements 

testés. Canesi et al. (1998) ont également constaté une diminution du taux de GSH dans la 

glande digestive de la moule Mytilus galloprovincialis exposée aux contaminants. 

Dans cette étude, nous avons exposé les escargots à différentes concentrations de 

thiaméthoxam, de téfluthrine et de leurs mixtures pendant six semaines, mais dans le milieu 

naturel les escargots peuvent être exposés à différents mélanges de pesticides tout au long de 

leur vie et il est donc nécessaire de vérifier si ces réponses sont semblables (Wang et 

Rainbow, 2005). Après des expériences en laboratoire, Wu et al. (2005) ont conclu que même 

si certains biomarqueurs (induction enzymatique, l'intégrité lysosomale) sont clairement 

réversibles après réduction de la pollution, d'autres réponses (dommages aux cellules) peuvent 

être permanentes et non réversibles. Afin d'élucider cette question (exposition chronique, ré-

adaptation), des expériences doivent être réalisées à l'avenir. Il a été décrit que la durée 

d’adaptation change avec le temps de récupération en fonction des biomarqueurs, du polluant 

et de la sensibilité des espèces (Wu et al., 2005).  

En outre, il serait intéressant de quantifier le thiaméthoxam (Martel et Lair, 2011), la 

téfluthrine (European Commission, 2010) et leurs métabolites dans les tissus des escargots 

pour élucider les effets de ces insecticides sur les gastropodes terrestres et notamment chez 

Helix aspersa. 

 

5. Conclusion 

En conclusion, nous pouvons suggérer que les perturbations notées dans la 

composition biochimique de l’hépatopancréas de Helix aspersa (contenu en glucides totaux, 

en lipides totaux et en protéines totales) après traitement au thiaméthoxam, à la téfluthrine et à 

leurs mixtures sont probablement liées soit : 

 à des interactions de ces molécules chimiques avec les enzymes clés du 

métabolisme entrainant à une augmentation ou à une diminution de l’utilisation 

de l’énergie ; 

 à des perturbations de la perméabilité membranaires, par des altérations des 

membranes cellulaires ou des organites ; 



 à des interférences avec la synthèse des protéines (fonctionnelles et/ou 

structurales). 

 

La réponse des constituants métaboliques n’est pas suffisante pour évaluer l’impact 

des deux insecticides et de leurs mixtures sur l’escargot Helix aspersa, en outre, il est 

important d’étudier d’autres biomarqueurs plus sensibles et plus spécifiques aux polluants. 

Ainsi, l’étude de la réponse de quelques biomarqueurs de stress environnemental est évaluée 

chez Helix aspersa. 

Nos résultats révèlent une corrélation entre l’induction du système de détoxification et 

la neurotoxicité des molécules testées. En effet, il semblerait que le thiaméthoxam et la 

téfluthrine sont neurotoxiques (inhibition de l’AChE) et induisent de manière significative la 

GST et la CAT et diminuent de façon significative le taux de GSH. Quant à la sensibilité de 

Helix aspersa vis-à-vis des mixtures, elle a montré : 

 une inhibition significative de l’AChE uniquement à la M4 ; 

 une induction significative de la GST, similaire à celle des deux insecticides ; 

 une induction significative de la CAT, synergique à celle des deux insecticides 

aux M2, M3 et M4 ;  

 une diminution du taux de GSH, synergique à celle des deux composés testés, 

uniquement à la M2. 

 

En effet, les éventuels effets néfastes d'un mélange de contaminants peuvent résulter 

d'interactions complexes impliquant leur métabolisme, leurs différents modes d'action ou 

leurs différentes cibles. De ce fait, une étude du métabolisme de ces molécules et de leurs 

mixtures s’avère nécessaire et complémentaire à la compréhension de cette différence de 

toxicité. 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

CHAPITRE IV 

Effets du thiaméthoxam, 

de la téfluthrine et de leurs 

mixtures  sur l’hépatopancréas de 

Helix aspersa :  

Etude histopathologique 

 

 

 

 

 



1. Objectifs et principe de l’étude 

Les contaminants peuvent atteindre toutes les organelles intracellulaires et modifier 

leur nombre, leur structure et leur localisation dans la cellule. Ils peuvent aussi agir sur les 

réserves énergétiques (lipides et glycogène) intracellulaires (Triebskorn et al., 1997; 2002; 

Gernhöfer et al., 2001). L’étude de ces dommages ultrastructuraux représente un outil 

puissant pour révéler les effets d’une exposition sublétale à des xénobiotiques et indiquer 

leurs sites et leurs modes d’action au sein de différents types cellulaires, comme les cellules 

branchiales, rénales et hépatiques (Triebskorn et al., 1997; Braunbeck, 1998; Gernhöfer et al., 

2001). Les dommages ultrastructuraux sont considérés comme des biomarqueurs sensibles, 

peu variables dans le temps et intégrateurs d’effets liés à différents stress environnementaux 

incluant la contamination chimique (Braunbeck et Völkl, 1993). Les modifications peuvent 

apparaître et disparaître avec un certain décalage dans le temps par rapport à l’impact toxique. 

Triebskorn et al. (2002) considèrent ce type de réponse comme un bon marqueur de pollution 

chronique et un outil pour l’évaluation rétrospective d’événements de pollution ponctuels. 

L’étude des réponses ultrastructurales présente l’intérêt de pouvoir caractériser l’intégrité de 

divers organes provenant d’un seul individu et d’évaluer ainsi l’impact des polluants 

environnementaux sur l’état de santé global des organismes exposés (Gernhöfer et al., 2001).  

Ainsi, l’exposition à des molécules chimiques,, ainsi que l’accumulation de ces 

molécules dans les organismes peuvent produire diverses lésions histopathologiques, induire 

un dysfonctionnement des organes et affecter l’intégrité des fonctions physiologiques et donc 

le bien-être des individus. L’altération des tissus hépatiques peut par exemple réduire la 

capacité des organismes à produire des enzymes pour éliminer les xénobiotiques (telles que 

les GST), à stocker d’importantes réserves énergétiques (lipides, glycogène), à synthétiser la 

vitellogénine nécessaire au développement des œufs, à convertir les lipides et protéines en 

énergie disponible pour les diverses fonctions physiologiques (Adams et al., 1990). 

Les effets des contaminants sur l’intégrité des tissus de divers organes ont été mis en 

évidence chez plusieurs espèces de gastéropodes, en plus de Helix aspersa (Viard, 2004; 

Snyman et al., 2005; Druart, 2010), d’autre espèces comme Eobania vermiculata (Hamed et 

al., 2007; Radwan et al., 2008), Arion ater (Zaldibar et al., 2008) ont été étudiées. 

L’hépatopancréas, site important du métabolisme, de l’accumulation, de la 

biotransformation, et de l’excrétion de nombreux xénobiotiques, fait partie des organes les 

plus étudiés (Odendaal et Reinecke, 2003; Hamed et al., 2007; Radwan et al., 2008; Zaldibar 

et al., 2008). 



 

 L’objectif de cette partie a été la réalisation d’une étude histopathologique de 

l’hépatopancréas des escargots afin de compléter la panoplie des paramètres morphométriques 

et biochimiques sous l’effet des différents traitements. 

Pour rendre visible les atteintes du tissu hépatopancréatique, nous avons utilisé la 

microscopie optique. Les coupes destinées à l’observation en microscopie optique et leurs 

préparations suivent généralement le même protocole : fixation, inclusion, coupe, coloration 

et montage. Toutes ces étapes ont été réalisées au laboratoire central d'anatomie et de 

cytologie pathologique de l’hôpital Ibn Rochd-CHU Annaba. 

 

2. Matériel et méthodes 

2.1. Préparation des échantillons 

A la fin de la 6
ème

 semaine de traitement et après le sacrifice des escargots, 8 individus 

choisis au hasard au niveau des lots (témoins et traités) sont destinés aux dosages 

biochimiques (sus cités), et parmi lesquels, 4 individus sont destinés aux études histologiques. 

Pour l’étude histopathologique de l’hépatopancréas, ce dernier subit les étapes 

suivantes: fixation, inclusion, coupe, coloration et montage décrites ci-dessous pour des 

observations en microscopie optique. 

 

2.2. Microscopie optique 

2.2.1. Fixation 

La fixation permet la conservation des structures et le durcissement des pièces. Elle 

doit impérativement être réalisée après la dissection de l’escargot (séparation du pied et des 

viscères quand les escargots sont encore vivants), par immersion de l’échantillon dans un 

grand volume de liquide fixateur, le liquide de Bouin. Compte tenu de leur taille, les 

échantillons séjournent trois jours dans ce fixateur (Preece, 1972). 

 

2.2.2. Inclusion 

Cette étape a pour but de permettre la réalisation de coupes fines et régulières. Les 

échantillons sortis du formol sont rincés plusieurs fois à l’eau déminéralisée. Le milieu 

d’inclusion utilisé est la paraffine : de part son caractère hydrophobe, les échantillons doivent 

donc subir, dans un premier temps, une déshydratation par immersion successives dans des 

bains d’alcool à degré croissant (30 minutes dans un bain d’alcool à 70°, deux bains 



successifs de 15 minutes dans de l’alcool à 95° puis trois bains de 30 minutes dans de l’alcool 

à 100°). Ensuite, l’alcool est remplacé par du toluène (trois bains de 15 minutes chacun) afin 

d’imprégner les échantillons par le solvant de la paraffine. 

Dans un deuxième temps, les échantillons sont placés à l’étuve dans un bain de 

paraffine liquide (étuve à 56-58°C) afin qu’elle imprègne totalement l’échantillon. Après une 

nuit, les échantillons sont inclus dans la paraffine à l’aide de moules (barres de Leuckart) : 

après refroidissement, on se trouve donc en présence de blocs de paraffine durs, à l’intérieur 

desquels se trouvent les échantillons inclus et orientés selon le plan de coupe choisi. 

 

2.2.3. Coupe 

Les coupes des blocs de paraffine, de 6μm d’épaisseur, sont réalisées par un 

microtome de type Leitz et sont collées sur des lames de verre grâce à de l’eau albumineuse. 

 

2.2.4. Coloration 

Comme les colorants sont en solution aqueuse, les lames doivent être déparaffinées avant de 

pouvoir être réhydratées (coloration à l’hématoxyline-éosine). Le déparaffinage consiste à 

chauffer les lames, jusqu’à fusion de la paraffine, avant de les immerger dans trois bains 

successifs de toluène. Ensuite, les lames sont plongées dans des bains d’alcool à degré 

décroissant (un bain d’alcool à 100°, deux bains d’alcool à 95° puis un bain d’alcool à 70°) 

puis colorées (Martoja et Martoja-Pierson, 1967; Gabe, 1968). 

 

2.2.5. Montage 

Après avoir subi une nouvelle déshydratation (deux bains d’alcool à 95°C puis à 100°, 

trois bains de toluène), les lames colorées sont montées entre lames et lamelles avec une 

résine synthétique, le baume de Canada. Les lames sont alors prêtes pour être observées au 

microscope optique. 

 

2.2.6. Observation 

L’observation des coupes histologiques de l’hépatopancréas est réalisée avec un 

microscope (Zeiss Axio Imager 2) équipé d’une caméra (Zeiss AxioCam MRc5) permettant la 

prise d’images avec un logiciel d’imagerie numérique (AxioVision release 4.8.2). 

 

 



3. Résultats 

 

 

 

 
 

 

 

 
 

 
 

  
 

La lumière du tubule digestif (L); les cellules digestives (CD); les cellules à calcium (CC); les cellules 

excrétoires (CE); le tissu connectif intertubulaire (Tci); les granules excrétoires (ge); la membrane basale (MB); 

les fibres musculaires (fm) --->; les microvilli (m); la bordure en brosse des microvilli (bm); le noyau (N); la 

membrane cellulaire apicale (mca) >. 

 

(a) Escargots témoins, (b) escargots traités avec 25 mg/L de thiaméthoxam, (c) escargots traités avec 50 mg/L de 

thiaméthoxam, (d) escargots traités avec 100 mg/L de thiaméthoxam, (e) escargots traités avec 200 mg/L de 

thiaméthoxam. 

 

Figure 40: Observations au microscope optique de coupes transversales d’une partie de 

l’hépatopancréas d’un escargot témoin Helix aspersa (a), montrant un tubule digestif et 

d’escargots après 6 semaines de traitement au thiaméthoxam par voie orale (b), (c), (d) 

et (e). (a), (b), (d), (e) (grossissement 400×) et (c) (grossissement 1 000×). 
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La lumière du tubule digestif (L); les cellules digestives (CD); les cellules à calcium (CC); les cellules 

excrétoires (CE); le tissu connectif intertubulaire (Tci); les granules excrétoires (ge); la membrane basale (MB); 

le noyau (N). 

 

(a) Escargots témoins, (b) escargots traités avec 5 mg/L de téfluthrine, (c) escargots traités avec 10 mg/L de 

téfluthrine, (d) escargots traités avec 20 mg/L de téfluthrine,  (e) escargots traités avec 40 mg/L de téfluthrine. 

 

Figure 41: Observations au microscope optique de coupes transversales d’une partie de 

l’hépatopancréas d’un escargot témoin Helix aspersa (a), et d’escargots après 6 semaines 

de traitement à la téfluthrine par voie orale (b), (c), (d) et (e) (grossissement 400×). 
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La lumière du tubule digestif (L); les cellules digestives (CD); les cellules à calcium (CC); les cellules 

excrétoires (CE); le tissu connectif intertubulaire (Tci); les granules excrétoires (ge); la membrane basale (MB); 

le noyau (N). 

 

(a) Escargots témoins, (b) escargots traités avec la M1, (c) escargots traités avec la M2, (d) escargots traités avec 

la M3, (e) escargots traités avec la M4. 

 

Figure 42: Observations au microscope optique de coupes transversales d’une partie de 

l’hépatopancréas d’un escargot témoin Helix aspersa (a), et d’escargots après 6 semaines 

de traitement aux mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine par voie orale (b), (c), (d) 

et (e) (grossissement 400×). 
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Une section histologique de l’hépatopancréas du groupe témoin est illustrée dans la 

figure 40a. Cette coupe montre que le tissu de la glande digestive est constitué essentiellement 

par la juxtaposition de nombreux tubules digestifs de différentes formes et tailles, séparés par 

l’espace inter tubulaire, constitué de vaisseaux hémolymphatiques et d’hémocytes. La lumière 

des tubules est bordée par un épithélium simple associant plusieurs types cellulaires. Les 

cellules qui le composent présentent des morphologies diverses mais révèlent trois types 

cellulaires principales : les cellules digestives, les cellules à calcium, et les cellules excrétoires 

(Zaldibar et al., 2008). Les tubules sont maintenus cohérents par le tissu intertubulaire 

connectif. Les cellules digestives constituent la principale composante cellulaire de 

l'épithélium des tubules de la glande digestive, et sont relativement polymorphes selon le 

stade de la digestion (Hamed et al., 2007; Heusser et Dupuy, 2011). 

 

3.1. Effets du thiaméthoxam 

Après 6 semaines de traitement au thiaméthoxam, l’examen histologique de 

l’hépatopancréas des escargots contaminés a montré des altérations en réponse à tous les 

traitements. A la concentration 25 mg/L de thiaméthoxam (Fig. 40b), une remarquable 

augmentation du nombre de vacuoles excrétoires, la dégénérescence partielle de certaines 

cellules digestives et un tissu intertubulaire plus important et plus élargit sont observées. 

Aussi, à la concentration de 50 mg/L (Fig. 40c), les mêmes altérations ont été observées, 

accompagnées par des altérations de la membrane cellulaire apicale et la libération des 

fragments dans la lumière du tubule, des cassures de la membrane basale de manière dose-

dépendante. A la concentration de 100 mg/L (Fig. 40d), l’examen histologique a montré une 

dégénérescence très avancée des cellules digestives et à calcium, des membranes basales des 

tubules digestifs, une diminution du nombre des cellules à calcium. Les tubules ont montré 

une lumière complètement rétrécie et remplie de débris tissulaires. Les tubules digestifs 

apparaissaient entremêlés par endroits, à cause de la dégénérescence très importante de la 

membrane basale délimitant les tubules. Enfin, à la concentration 200 mg/L (Fig. 40e), les 

tissus connectifs, les tubules digestifs et leurs membranes sont sévèrement endommagés. 

 

3.2. Effets de la téfluthrine  

L’examen histologique de l’hépatopancréas des escargots exposés à la téfluthrine a 

mis en évidences des altérations tissulaires doses-dépendantes comparé à celui des escargots 

témoins. En effet, à la concentration 5 mg/L, la figure 41b montre un élargissement important 



du tissu intertubulaire connectif, une lumière des tubules très rétrécie, un nombre relativement 

élevé des cellule excrétoires, remplies de granules, et une dégénérescence des membranes 

basales. A cette même concentration, la structure générale des tubules est encore 

potentiellement conservée. A la concentration 10 mg/L (Fig. 41c), une dégénérescence 

avancée des membranes basales est observée, avec une altération de tous les types cellulaires, 

à savoir, les cellules digestives, à calcium et excrétoires, et prépondérance des agrégats 

cellulaires. Aux concentrations 20 et 40 mg/L (Fig. 41d et 41e), une altération complète du 

tissu hépatique est constatée. 

 

3.3. Effets des mixtures de thiaméthoxam et de téfluthrine 

Enfin, l’examen histologique de l’hépatopancréas des escargots exposés aux mixtures 

M1, M2, M3 et M4 a montré des altérations tissulaires en réponse à toutes les mixtures 

comparé à celui des escargots témoins. Ces altérations sont doses- dépendantes. La M1 (Fig. 

42b) provoque une fragmentation des membranes basales, apicales et des tubules, 

accompagnée par un rétrécissement de la lumière tubulaire et une altération de tous les types 

cellulaires. La M2 (Fig. 42c) entraîne les mêmes effets histopathologiques que la M1, avec 

cependant, une lumière tubulaire plus élargie. La M3 (Fig. 42d) et la M4 (Fig. 42e) entraînent 

à une dégénérescence très avancée de toutes les structures tubulaires. Les contours cellulaires 

sont moins visibles après exposition à la M4 par rapport à la M3, cependant, certaines cellules 

digestives sont mieux conservées après traitement à la M4 comparé à la M3, à laquelle, tous 

les types cellulaires sont affectés. 

 

4. Discussion 

Les insecticides pénètrent dans le corps de l’escargots par diverses voies et 

franchissent plusieurs barrières avant d’atteindre l’hépatopancréas, organe de détoxification 

des xénobiotiques (Triebskorn et Künast, 1990; Hamed et al., 2007; Frias-Espericueta et al., 

2008). Ils peuvent être réversiblement absorbés par l’hépatopancréas, puis sont détoxifiés et 

finalement excrétés (Ishaaya, 2001). 

L’examen histologique de l’hépatopancréas de Helix aspersa traité par le 

thiaméthoxam, la téfluthrine et leurs mixtures a mis en évidence des altérations qualitatives 

importantes dès la plus faible concentration testée. En effet, l’exposition aux pesticides peut 

causer des altérations cytologiques très importantes au niveau de l’hépatopancréas qui joue un 

rôle crucial dans la détoxification des polluants (Frias-Espericueta et al., 2008). 



Ces observations sont en parfait accord avec celles des travaux de Russell et al. 

(1981), Jonnalagadda et Rao (1996) et de Chabicovsky et al. (2004). L’étude histologique a 

révélé une dégénérescence des tubules digestifs, une fragmentation des cellules digestives et 

des ruptures au niveau de la membrane basale des tubules de manière dose-dépendante, 

conduisant à une détérioration sévère du tissu de la glande digestive aux plus fortes 

concentrations. Ces résultats corroborent avec ceux de Radwan et al. (2008) et Hamed et al. 

(2007), selon qui les altérations structurales et la perte des cellules digestives essentiellement 

et des autres types cellulaires semblent être une réponse générale après une exposition aux 

pesticides et notamment aux carbamates chez l’escargot terrestre Eobania vermiculata. La 

détérioration des cellules digestives entrainent par conséquent, l’altération du processus 

digestif global provoquée par l’ingestion des pesticides. 

Les modifications structurales et ultrastructurales en réponse à l'absorption de 

composés organiques ont été aussi mises en évidence chez la limace D. reticulatum exposée à 

des molluscicides. Ainsi, Triebskorn et Ebert (1989) ont étudié les effets de l'application orale 

et dermale d'un carbamate et du métaldéhyde sur les cellules à mucus de l'épiderme et du 

tractus digestif de D. reticulatum. Le carbamate cause des dommages cellulaires moins 

sévères que le métaldéhyde qui induit la destruction des cellules à mucus. La production de 

mucus augmente immédiatement après l’application des 2 molluscicides mais cesse 

rapidement dans le cas du métaldéhyde en raison de son impact sévère sur l’appareil de Golgi 

et le réticulum endoplasmique. Le mucus produit suite à l’exposition joue un rôle de barrière 

protectrice entre la substance toxique et les tissus exposés; il évite le contact direct et, de par 

sa composition modifiée, permet une détoxication du produit. Chez la même espèce de 

limace, Triebskorn et Künast (1990) montrent que les effets ultrastructuraux sur les cellules 

du tractus digestif dus à l’ingestion de concentrations sublétales de cloethocarb (réactions de 

l’appareil de Golgi, du réticulum endoplasmique, des cellules à mucus) peuvent être 

distingués de ceux induits par des concentrations létales (élongation des cellules, dommages 

aux noyaux et aux mitochondries, destruction des membranes). 

D'autre part, les modifications structurales observées aux concentrations élevées 

pourraient être dues au jeune prolongé causé par la répulsion de la nourriture contaminée et 

par conséquent, par l’estivation induite (Heiba, 1988; El-Emam et Ebeid, 1989; Saad, 1990; 

El-Saadany et al., 1994; Sharaf, 2009). 

La sévérité et la fréquence des lésions observées dépendent de l’espèce considérée, 

varient selon l’organe et sont plus prononcées aux concentrations les plus élevées (Schwaiger 

et al., 1997; Adams et al., 1990). Cependant, les altérations histopathologiques observées, 



intègrent les effets de nombreux facteurs de stress directement ou indirectement liés à la 

contamination et leur étude permet de détecter des effets secondaires du stress polluant tels 

que le parasitisme. Schwaiger (2001) suggère qu’en affectant le système immunitaire, les 

contaminants affaiblissent les organismes exposés, qui deviennent plus sensibles aux 

infections parasitaires et indirectement moins résistants aux effets toxiques des polluants. 

A l’heure actuelle, les données existantes sont insuffisantes pour conclure sur l’effet de 

l’exposition des gastéropodes aux pesticides, d’une part parce que les concentrations testées 

ne sont pas représentatives de l’exposition réelle, et d’autre part parce que les interactions 

révélées à ces fortes doses ne représentent pas nécessairement celles qui pourraient être 

observées aux faibles doses. 

D’autre part, certaines études ont montré que l’effet d’un mélange ne reflète pas 

nécessairement les effets des substances prises individuellement (Padhi et al., 2008). Les 

interactions possibles entre les composants d’un mélange sont donc assez complexes et 

rendent la prédiction de l’effet global très difficile. Lodivici et al. (1994) ont testé un mélange 

de pesticides comparable à celui auquel la population générale est exposée via l’alimentation 

en croisant des données de consommation avec des données d’analyse de résidus de 

pesticides. Ces auteurs ont montré que des doses relativement faibles (comparables aux doses 

d’exposition du consommateur adulte) d’un mélange de 15 pesticides étaient capables de 

provoquer des dommages à l’ADN via un mécanisme de génération de radicaux libres au 

niveau de foie de rats exposés par voie orale. Par contre, dans une étude portant sur un modèle 

de carcinogénèse in vivo chez le rat (Ito et al., 1995), les auteurs n’ont pas observé d’effets en 

présence de mélanges de pesticides à des faibles doses. 

 

5. Conclusion 

Au terme de cette partie, nous pouvons conclure que l’administration de la téfluthrine 

par voie orale est plus toxique vis-à-vis de l’hépatopancréas de Helix aspersa, que le 

thiaméthoxam, et que les effets histopathologiques des mixtures M1, M2, M3 et M4 semblent 

moins prononcés que ceux des deux insecticides administrés à part. 

En effet, l’hépatopancréas des escargots traités présentent d’importantes anomalies 

après exposition aux deux insecticides et leurs mixtures. L’altération de la structure de 

l’hépatopancréas témoigne de l’effet toxique du néonicotinoïde testé, ainsi que celui du 

pyréthrinoïde et de leurs mixtures, ou bien celui de leurs métabolites, altérant ainsi le 

processus de la digestion. Ainsi, en plus des effets neurotoxiques des insecticides testés ou de 



leurs métabolites, il semblerait qu’ils aient des effets sur d’autres systèmes, comme le système 

digestif chez les gastéropodes terrestres et spécialement chez Helix aspersa. 

Notre exploration histopathologique de l’hépatopancréas après exposition aux deux 

insecticides et leurs mixtures chez Helix aspersa demeure à compléter en utilisant des coupes 

histologiques au niveau d’autres organes de l’escargot (comme le rein, le poumon, l’appareil 

génital ou la sole pédieuse) susceptibles d’être affectés par les composés testés. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

CHAPITRE V 

Effets du thiaméthoxam, 

de la téfluthrine et de leurs 

mixtures  vis-à-vis des escargots 

juvéniles Helix aspersa :  

Effets sur la croissance pondérale 

par contamination de la 

nourriture 

 

 

 

 



1. Objectif et principe de l’étude 

Les effets des polluants sur la respiration, les processus d’osmorégulation, et neuro-

endocriniens sont relativement bien décrits et certaines réponses telles que la consommation 

d’oxygène, le rythme cardiaque, les flux ioniques et certains paramètres sanguins sont 

utilisées comme marqueurs précoces d’expositions subaiguës, variables et complexes 

caractérisant les conditions environnementales (Handy et Depledge, 1999). Cependant, ces 

réponses physiologiques ne sont que transitoires et donc inadaptées à la détection 

d’événements de pollution passés, contrairement aux altérations tissulaires capables de 

perdurer suite à un stress (Triebskorn et al., 1997). 

 Les réponses des organismes à la contamination chimique de l’environnent leur 

permettent, dans une certaine limite, de se maintenir ou de rétablir un certain équilibre. Ces 

mécanismes homéostatiques se traduisent à l’échelle de l’individu par une dépense d’énergie 

qui peut être directement évaluée via le « Scope for Growth », le EAC « Adenylate Energy 

Charge » ou la CEA « Cellular Energy Allocation » (Le Gal et al., 1997; Lawrence et al., 

2003). Le coût énergétique d’un stress environnemental se solde par une diminution de la 

quantité d’énergie disponible pour la reproduction et la croissance et en conséquence par une 

réduction de la fitness des individus (Fig. 43). 
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Figure 43 : Devenir du surplus énergétique (énergie disponible après excrétion et 

métabolisme général). Si une proportion q de cette énergie est allouée à la croissance, 

une proportion 1 – q sera disponible pour la reproduction (Lauwrence et al., 2003). 

 



 

Un moyen d’évaluer l’état de santé général d’un individu est donc d’étudier le devenir 

de son « surplus énergétique ». L’augmentation d’allocation d’énergie pour un processus doit 

résulter en une diminution de l’allocation d’énergie pour les autres processus. Ainsi s’énonce 

le principe du compromis ou « trade-off » que les organismes appliquent en permanence dans 

leur environnement pour maintenir leur fitness. Ainsi, une modification de la croissance peut 

refléter un changement de la quantité d’énergie présente dans un organisme et suggérer 

l’existence d’une diminution de la conversion énergétique en tissus somatiques. Ainsi, l’étude 

de la croissance permet d’observer indirectement les effets d’un stress polluant sur une des 

composantes de la fitness des organismes et présente l’avantage d’intégrer l’histoire de vie 

des individus (Adams et al., 1992; Laroche et al., 2002; Marchand et al., 2003). 

En raison du nombre limité de données disponibles sur la toxicité des contaminants sur 

les organismes vivants dans le sol, les problèmes d'évaluation de l'écotoxicité des sols et des 

déchets sont très préoccupants. Les essais actuellement disponibles utilisent les organismes de 

la faune du sol limités aux embranchements annélides (vers de terre et Enchytraeidae) (ISO 

11268-2, 1998; ISO 16387, 1998), aux arthropodes (insectes: Collemboles et Coléoptères) 

(ISO 11267, 1999; NF X 31-260, 1999) et aux gastéropodes (NF X 31-255-2, 2001; ISO 

15952, 2006). 

Dans leur environnement naturel, les escargots assimilent les contaminants par contact 

(avec des substrats variés tels que le sol, les lixiviats du sol et la litière végétale), par ingestion 

(de plantes et de sol), de même que par les voies respiratoires (Coeurdassier et al., 2001).  

En raison de la toxicité des molécules étudiées (Tomizawa et Casida, 2005; Bingham 

et al., 2008; Fortin et al., 2008), et des relations étroites entre les systèmes nerveux et 

neuroendocrinien, et les mécanismes physiologiques fondamentaux tel que la croissance, nous 

évaluons dans ce chapitre les effets du thiaméthoxam, de la téfluthrine et de leurs mixtures par 

une méthode d'exposition par ingestion et par contact, sur la croissance pondérale des 

juvéniles de l’escargot Helix aspersa. 

 

2. Matériel et méthodes 

2.1. Reproduction, ponte, incubation et éclosion 

La reproduction est réalisée en récupérant les futurs escargots reproducteurs après une 

période de dormance (phase de repos) au sec et à température ambiante (15 à 20°C) d’environ 

11 semaines (de juin à la mi-août). Les escargots réveillés sont hydratés et nourris de laitue 



fraiche le long de la période entre le moment du réveil et le début de l’essai. A partir de la mi-

août, les escargots sont mis en reproduction jusqu’au mois d’octobre dans des boîtes munies 

de pots de ponte en polystyrène, remplis de terreau humide afin d’éviter la déshydratation des 

œufs pondus. Lorsque les premiers accouplements ont été observés, les escargots pondeurs 

sont repérés. Ensuite, les pots de ponte libérés par les escargots reproducteurs sont retirés 

(Fig. 44) puis placés dans une boîte d’incubation. Après 22 jours d’incubation, a eu une 

première ponte (Fig. 44), suivie par une deuxième ponte trois jours après. La moyenne du 

nombre d’œufs pondus était de 96 ± 3 œufs. L’éclosion commence 11 à 13 jours après la 

ponte des œufs et dure plusieurs jours (3 à 4 jours). Le nombre d’éclos des deux pontes était 

de 160 œufs. Les escargots fraîchement éclos (ou naissains) restent tout d’abord collés les uns 

aux autres en grappes sur le fond du récipient, puis, quelques jours plus tard, ils commencent 

à migrer vers le couvercle. Pendant cette migration, ils sont nourris de feuilles de laitue 

fraîche. Quelques jours après cette migration (de 6 à 10 jours), les naissains sont plus 

pigmentés. Après 4 semaines de nursery (correspondant aux premières quatre semaines de 

l’élevage), les 160 juvéniles sont triés afin d’obtenir la population la plus homogène possible 

pour la poursuite de la croissance sans et avec les traitements aux insecticides. Ce tri est 

nécessaire car la population est relativement hétérogène à la fin de la période de nursery; en 

moyenne, de 15 % à 30 % (ISO 15952, 2006) des escargots juvéniles issus d’une ponte restent 

«nains» et ne sont pas conservés pour le reste du processus d’élevage. Dans notre cas, 26 

escargots nains (16.25 %) ont était séparés des juvéniles utilisés dans cet essai. 

 

2.2. Animaux 

Les escargots utilisés sont les juvéniles de Helix aspersa, dont les individus sont âgés 

de 4 semaines, d’une masse fraîche moyenne de 0,515 ± 0.004 g et un diamètre de coquille 

moyen de 10.57 ± 0.06 mm. Les juvéniles utilisés proviennent de pontes réalisées dans notre 

laboratoire, et sont élevés sous des conditions contrôlées, décrites par Gomot (1994),  
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Figure 44 : Schéma de la reproduction, la ponte, l’éclosion et l’élevage de Helix aspersa. 

 



 

 

température 20 ± 2ºC, photopériode 18hL/6hO, hygrométrie 80 à 90 %. Cependant, ils sont 

nourris exclusivement de feuilles de laitue fraîche. 

 

2.3. Schéma expérimental 

105 escargots juvéniles sont répartis en 7 groupes de 15 animaux chacun (3 réplicats par 

groupe). Chaque réplicat est constitué de 5 escargots maintenus dans une boite de polystyrène 

perforée de dimensions 25 × 13.5 × 16.5 cm. L’humidité élevée est assurée par une éponge 

imbibée d’eau. Les 7 groupes d’escargots juvéniles sont nourris de laitue fraiche (escargots 

témoins), ou de laitue imbibée (durant 30 s) de solution d’insecticide selon le tableau 6 : 

 

Tableau 6 : Dilutions utilisées pour chaque insecticide. 

 

Groupe  

Groupe T Escargots témoins non traités 

Groupe Th1 Escargots traités avec 25 mg/L de thiaméthoxam 

Groupe Th2 Escargots traités avec 50 mg/L de thiaméthoxam 

Groupe Te1 Escargots traités avec 5 mg/L de téfluthrine 

Groupe Te2 Escargots traités avec 10 mg/L de téfluthrine 

Groupe M1 Escargots traités avec 25 mg/L de thiaméthoxam + 5 mg/L de téfluthrine 

Groupe M2 Escargots traités avec 50 mg/L de thiaméthoxam + 10 mg/L de téfluthrine 

 

La nourriture est fournie trois à quatre fois par semaine, de même que le nettoyage des 

boites. Pour déterminer l’effet des deux insecticides, l’expérience est menée durant 8 

semaines sous des conditions contrôlées de laboratoire citées auparavant. 

 

2.4. Estimation de la croissance et de la mortalité 

La croissance pondérale est évaluée chaque semaine en pesant les escargots à presque 

± 0.1 g avec une balance modèle OHAUS®ANALYTICAL Plus, et en mesurant le diamètre 

coquillère à presque ± 1 mm avec un pied à coulisse précision 0.02 cm (annexe 2). Le 

pourcentage d’inhibition du poids moyen (Ppi) (ISO 15952, 2006) est calculé pour comparer 

le poids moyen des groupes traités avec celui du groupe témoin (annexe 3a), 
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Où le groupe GX représente les groupes d’escargots GTh1, GTh2, GTe1, GTe2, GM1 et GM2; mTn est 

la masse des escargots du groupe témoin à l’instant t = n semaines ; mT0 est la masse des 

escargots du groupe témoin au début de l’expérience; mGn est la masse des escargots du 

groupe GX à l’instant t = n semaines; mG0 est la masse des escargots du groupe GX au début de 

l’expérience. 

 

Le pourcentage d’inhibition du diamètre moyen (Pdi) (ISO 15952, 2006) est calculé 

pour comparer le diamètre des groupes traités avec celui du groupe témoin (annexe 3b), 
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Où dTn  est le diamètre coquillère des escargots du groupe témoin à l’instant t = n semaines; 

dT0 est le diamètre des escargots du groupe témoin au début de l’expérience; dGn est le 

diamètre des escargots du groupe GX à l’instant t = n semaines; dG0 est le diamètre des 

escargots du groupe GX au début de l’expérience. 

 

Le nombre de juvéniles dans chaque groupe est compté chaque semaine pour estimer 

le pourcentage de mortalité après 8 semaines de traitement.  

 

2.5. Analyses statistiques 

Pour chaque concentration d’insecticide, le poids moyen et le diamètre coquillère 

moyen sont exprimés en moyennes ± déviation standard (DS) chaque semaine. A la fin de 

l’expérience, les résultats obtenus des traitements sont comparés avec ceux du témoin en 

utilisant le test ‘t’ de Student suivi par l’analyse de la variance (ANOVA) à deux critères de 

classification. Tous les calculs ont été effectués à l’aide du logiciel MINITAB d’analyse et de 

traitement des données version 13.31. 

 

 

 

 

 



 

3. Résultats 

3.1. La mortalité 

Durant l’expérience, la mortalité était faible, avec seulement 20 individus sur 105 

escargots juvéniles, ce qui représente 19.04 %. La mortalité (Tab. 7) est survenue comme 

suit : 2 individus dans le groupe GM1 durant la deuxième semaine de traitement, 5 individus 

durant la troisième semaine de traitement : 2 individus dans le groupe GM1 et les 3 autres dans 

le groupe GM2 , 3 individus pendant la quatrième semaine dans le groupe GM1 , 3 individus 

durant la sixième semaine : 1 individu dans le groupe GTe2 et 2 individus dans le groupe GM2 , 

4 individus durant la septième semaine : 2 individus dans le groupe GTh2 et 2 autres dans le 

groupe GTe1, et enfin 2 individus durant la huitième semaine dans le groupe GTe2. 

 

Tableau 7 : Mortalité des escargots juvéniles durant les huit semaines de traitement 

par les deux insecticides et leurs mixtures. 
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d’exposition 

 

 

Groupe  

 

 

 

Début de 

l’expérience 

 

 

1ère 
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2ème 

semaine 
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semaine 

 

 

4ème 

semaine 

 

 

5ème 

semaine 

 

 

6ème 

semaine 

 

 

7ème 

semaine 

 

 

8ème 

semaine 

 

Mortalité 

totale 

Groupe T 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 

Groupe Th1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Groupe Th2 0 0 0 0 0 0 0 2 0 2 

Groupe Te1 0 0 0 0 0 0 0 2 0 2 

Groupe Te2 0 0 0 0 0 0 1 0 2 3 

Groupe M1 0 0 2 2 3 0 0 0 0 7 

Groupe M2 0 0 0 3 0 0 2 0 0 5 

Mortalité 

totale 
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3.2. Evolution de la croissance pondérale et du diamètre 

Les juvéniles témoins ont multiplié leur masse moyenne par un facteur de 2.04. Les 

escargots des groupes GTh1, GTh2, GTe1, GTe2, GM1 et GM2, ont multiplié leur masse moyenne 

par un facteur 1.59, 1.32, 1.36, 1.55, 1.38 et 1.63 respectivement. Les résultats de la 

croissance coquillère concordent avec ceux de la masse. Ainsi, les escargots des groupes GT, 

GTh1, GTh2, GTe1, GTe2, GM1 et GM2 ont multiplié leur diamètre coquillère moyen par un facteur 

1.25, 1.14, 1.08, 1.08, 1.10, 1.10 et 1.12 respectivement. 



 

A la fin de l’expérience, la masse moyenne des escargots traités avait tendance à diminuer 

avec l’augmentation de la concentration des deux insecticides (Fig. 45). Cependant, cette 

diminution de la masse moyenne est très hautement significative (p≤0.001) par rapport à la 

masse des témoins dans les groupes d’escargots GTh2, GTe1 et GTe2. 

La concentration 25 g/L de thiaméthoxam  entraîne une diminution de la masse moyenne 

des juvéniles d’une façon hautement significative (p≤0.001) comparée aux escargots du 

groupe témoin (Fig. 45) à partir de la troisième semaine de traitement. Quant à la 

concentration 50 g/L, la diminution de la masse moyenne est survenue dès la première 

semaine de traitement d’une façon hautement significative (p≤0.001). 

 

 

 

Moyennes ± SD ; n = 8-15. Les astérisques symbolisent une différence significative dans les masses moyennes 

des escargots soumis aux différents traitements par rapport à celles des escargots témoins. Test ‘t’ de Student :  

* pour p≤0.05, ** pour p≤0.01, *** pour p≤0.001. 

 

Figure 45 : Effets du thiaméthoxam et de la téfluthrine sur le poids moyen des juvéniles 

de l’escargot Helix aspersa (nourris de feuilles de laitue imbibées de solution 

d’insecticide) pendant une période de huit semaines. 
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A la fin de l’essai, la masse moyenne des escargots traités par le thiaméthoxam a tendance 

à diminuer avec l’augmentation de la concentration de l’insecticide comparée à celle des 

escargots du groupe témoin. Cette diminution est hautement significative (p≤0.001) comparée 

à la masse moyenne des juvéniles du groupe témoin à partir de la première semaine de 

traitement. 

La concentration 5 g/L de téfluthrine entraîne une diminution de la masse moyenne d’une 

façon hautement significative (p≤0.001) comparée aux escargots du groupe témoin (Fig. 45) 

dès le début du traitement. Cependant, une rapide récupération de la masse moyenne des 

juvéniles après exposition à la concentration 10 mg/L de l’insecticide a été observée durant la 

troisième, la quatrième et la cinquième semaine de traitement. Ensuite, une diminution 

hautement significative (p≤0.001) de la masse moyenne des escargots est observée à partir de 

la sixième semaine de traitement. 

La M1 et la M2 n’affectent pas la masse moyenne durant les trois premières semaines 

de traitement et entrainent une diminution de la masse moyenne d’une façon hautement 

significative (p≤0.001) comparée aux escargots du groupe témoin (Fig. 45) à partir de la 

quatrième semaine de traitement. 

L’analyse de la variance à deux critères de classification (ANOVA), révèle un effet du 

traitement, de la durée de traitement et de l’interaction traitement-durée de traitement 

hautement significatif (p≤0.001) pour les deux insecticides et leurs mixtures. 

A la fin de l’expérience, le diamètre coquillère moyen des escargots traités diminue 

d’une façon hautement significative (p≤0.001) par rapport aux escargots du groupe témoin 

(Fig. 46). Cette diminution était significative (p≤0.05) dans les groupes GTh2 et GTe1 à partir 

de la sixième semaine de traitement. Cette diminution devient significative (p≤0.05) pour le 

groupe GTh1 et très significative (p≤0.01) pour le groupe GTe2 à partir de la septième semaine 

de traitement. L’exposition aux M1 et M2 n’affecte pas le diamètre coquillère moyen durant 

les cinq premières semaines de traitement et entrainent une diminution de la masse moyenne 

d’une façon significative (p≤0.05) comparée aux escargots du groupe témoin (Fig. 46) à la 

sixième semaine de traitement, et hautement significative (p≤0.001) à la septième et huitième 

semaine de traitement. 

 

 

 

 



 

 

 

Moyennes ± SD ; n = 8-15. Les astérisques symbolisent une différence significative dans les diamètres 

coquillères moyens des escargots soumis aux différents traitements par rapport à celles des escargots témoins. 

Test ‘t’ de Student : * pour p≤0.05, ** pour p≤0.01, *** pour p≤0.001. 

 

Figure 46 : Effets du thiaméthoxam et de la téfluthrine sur le diamètre coquillère moyen 

des juvéniles de l’escargot Helix aspersa (nourris de feuilles de laitue imbibées de 

solution d’insecticide) pendant une période de huit semaines. 

 

 

Au bout de 4 semaines de traitement, le pourcentage d’inhibition de la masse moyenne 

des groupes GTh1, GTh2, GTe1, GTe2 GM1 et GM2 calculé (Tab. 8) est de 11.57, 50.06, 53.70, 

2.82, 11.57 et 19.14 respectivement. Le pourcentage d’inhibition du diamètre coquillère 

moyen est de 1.30, 47.82, 50.00, 2.17, 20.86 et 6.08 respectivement. Après 8 semaines de 

traitement, le pourcentage d’inhibition de la masse moyenne des mêmes groupes est de 42.50, 

69.00, 65.36, 45.89, 63.17 et 35.61 respectivement. Le pourcentage d’inhibition du diamètre 

coquillère moyen était de 42.61, 67.71, 68.26, 60.88, 57.56 et 50.92 respectivement. 
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Tableau 8 : Effets des insecticides et de leurs mixtures sur le poids et le diamètre 

coquillère moyens des escargots juvéniles Helix aspersa. 

 

 

 

Traitement (mg/L) 

Début de l’expérience 2ème semaine 4ème semaine 6ème semaine 8ème semaine 

Poids moyen 

(mg) ± SD  

Pm 

Diamètre moyen 

(mm) ± SD  

Dm 

 

% IPm 

 

% IDm 

 

% IPm 

 

% IDm 

 

% IPm 

 

% IDm 

 

% IPm 

 

% IDm 

Témoins 510.10 ± 4.50 10.69 ± 1.04 0 0 0 0 0 0 0 0 

25 mg/L de thiaméthoxam 515.00 ± 2.87 10.59 ± 0.63 5.55 - 89.13 11.57 1.30 6.69 15.20 42.50 42.61 

50 mg/L de thiaméthoxam 521.0 ± 11.23 10.53 ± 0.63 47.02    84.78 50.06 47.82 54.46 49.22 69.00 67.71 

5 mg/L de téfluthrine 515.50 ± 1.03 10.53 ± 0.57 55.99    86.95 53.70 50.00 45.14 48.19 65.36 68.26 

10 mg/L de téfluthrine 509.00 ± 3.98 10.55 ± 0.48 16.24 - 17.39  2.82 2.17 21.68 39.17 45.89 60.88 

25 mg/L de thiaméthoxam  

+ 5 mg/L de téfluthrine 

513.69 ± 2.34 10.60 ± 0.31 - 15.11    0.00 11.57 20.86 3.47 42.78 63.17 57.56 

50 mg/L de Thiaméthoxam 

+ 10 mg/L de téfluthrine 

520.71 ± 6.56 10.50 ± 0.33 1.56 - 26.08 19.14 6.08 17.00 32.47 35.61 50.92 

 

% IPm  : % d’inhibition du poids moyen, 

% IDm  : % d’inhibition du diamètre moyen. 

 

 

4. Discussion 

Ce bio-essai s’inscrit dans la continuité des expériences présentées et vise à déterminer 

les effets sur la survie et la croissance des escargots juvéniles exposés au thiaméthoxam, à la 

téfluthrine et à leurs mixtures. 

La faible mortalité des escargots observée dans cette étude (19.05 %) est supérieur à 

celle (5%) observée dans l’expérience de Gomot (1997), celle (4.3 %) de Scheiffler et al. 

(2002), et enfin celle (3 à 7 %) de Viard et al. (2004). 

Durant cette étude, l’humidité relative et la température n’étaient pas des facteurs 

limitant vis-à-vis de la croissance des escargots juvéniles. Cependant, plusieurs auteurs 

comme Gomot (1994) ou Jess et Marks (1998) ont montré que les températures supérieures à 

15°C stimulent la croissance avec un optimum de croissance à 23°C. Cependant, la qualité de 

la nourriture semble jouer un rôle primordial (Scheifler et al., 2002; Viard et Pihan, 2004) 



dans la croissance des escargots. Ainsi, dans cette expérience, les escargots témoins nourris 

avec les feuilles de laitue fraiche ont montré un facteur de croissance (2.04) supérieur à celui 

des escargots juvéniles des travaux antérieurs (Viard et Pihan, 2004) nourris également de 

feuilles de laitue fraîche (1.26), et inférieur à celui des escargots nourris de farine (5.25), ou 

encore avec la combinaison farine et laitue (6.92), ou la combinaison farine et feuilles de 

trèfle (6.41), ou enfin, la combinaison farine plus feuilles de laitue et feuilles de trèfle (6.91). 

Les effets induits sur la croissance (poids et diamètre coquillère moyens) par les deux 

concentrations de thiaméthoxam augmentent en fonction du temps d’une façon dose-

dépendante. L’accroissement de la toxicité des deux insecticides avec le temps n’est 

cependant pas similaire. Une rapide récupération de la croissance (poids moyen) des juvéniles 

après la troisième semaine de traitement à la concentration 10 mg/L de téfluthrine a été 

observée jusqu’à la cinquième semaine de traitement, et un freinage dès la sixième semaine 

jusqu’à la fin du traitement. Ceci suggère un effet réversible possible de la téfluthrine vis-à-

vis de la croissance par rapport à celui du thiaméthoxam qui semble être irréversible. Ainsi, 

Bluzat et Seugé (1979) ont fait les mêmes constatations avec le lindane. Ils ont rapporté que 

cet insecticide avait un caractère réversible vis-à-vis de la croissance et de la minéralisation 

coquillère. Cependant, les juvéniles de Helix aspersa semblent, d’une part, plus sensibles au 

traitement par les deux insecticides, chacun à part, que par les mixtures. D’autre part, les 

escargots juvéniles semblent plus sensibles au traitement à la M1 qu’à la M2. Ces résultats 

suggèrent que les mixtures soient moins toxiques vis-à-vis de la croissance des juvéniles que 

les insecticides pris à part. 

Ces données reflètent le déclin de la croissance des escargots (masse et diamètre 

coquillère) sous l’effet de tous les traitements. La réduction significative de la croissance des 

juvéniles exposés au thiaméthoxam, à la téfluthrine et à leurs mixtures peut s’expliquer par 

une réduction des réserves énergétiques, allouées à la croissance (contenus en lipide et en 

glucides) dans les cellules de stockage des tissus des escargots, cette réduction est 

probablement provoquée par la mobilisation de ces ressources pour l’initiation des processus 

de détoxication.  

La réduction de la croissance pondérale notée dans les groupes d’escargots traités par 

le thiaméthoxam et la téfluthrine et les mixtures comparés aux escargots du groupe témoin est 

en parfait accord avec les résultats de Coeurdassier et al. (2001), Seugé et Bluzat (1980) et 

Schuytema et al. (1994). En effet, Schuytema et al. (1994), ont rapporté que la réduction 

significative (p≤0.05) du poids et du diamètre coquillère des escargots traités avec 

l’Aminocarbe, le Méthyl parathion et le Paraquat est liée à la nature et à la dose du pesticide 



administré. De plus, l’ensemble des résultats semble indiquer que la réduction de la croissance 

est liée au mode (Salama et al., 2005; Radwan et al., 2008) et à la durée d’exposition à un 

pesticide (Rorke et al., 1974; Seugé et Bluzat, 1980; Coeurdassier et al., 2001) testé. D’autre 

part, Bluzat et Seugé (1979) ont montré chez le mollusque Lymnea stagnalis que le Carbaryl 

et le Lindane provoquent dans le cas d’une intoxication chronique, une diminution de la 

croissance des coquilles. 

Aussi, les effets des pesticides diffèrent selon les espèces de gastéropodes traités. 

Ainsi, Genena et Mostafa (2008) ont constaté une large différence de sensibilité aux 

pesticides entre deux genres d’escargots Monacha cantiana et Eobania vermiculata. Judge 

(1969) avait fait les mêmes constatations entre deux espèces de limaces du genre Deroceras 

traitées par les mêmes molluscicides. 

D’un autre côté, la différence de croissance observée entre les deux insecticides 

pourrait être attribuée à la structure chimique de la matière active des insecticides (Oliveira-

Filho et al., 2005; Druart et al., 2010) et (ou) notamment de leurs adjuvants consécutifs. 

Cependant, les données toxicologiques sur les adjuvants sont rares, pour argumenter les effets 

possibles d’un pesticide (matière active et adjuvant) donné. Cette différence de croissance 

peut être attribuée également à la différence de solubilité des molécules testées et des 

mixtures, leurs affinités vis-à-vis des différentes cibles biologiques ou à d’autres facteurs 

ignorés jusqu’à présent chez les gastéropodes. 

En se basant sur le pourcentage d’inhibition du poids moyen (Tab. 8) et au bout de 8 

semaines de traitement, la toxicité des insecticides décroit dans l’ordre suivant : Th2 (69%) > 

Te1 (65.36%) > M1 63.17%) > Te2 (45.89%) > Th1 (42.50%) > M2 (35.61%). D’autre part, 

en se basant sur le pourcentage d’inhibition du diamètre coquillère moyen, le classement était 

comme suit : Te1 (68.26%) > Th2 (67.71%) > Te2 (60.88%) > M1 (57.56%) > M2 (50.92%) 

> Th1 (42.61%).  

 

5. Conclusion 

Les interrogations sur les conséquences environnementales des pesticides nécessitent 

le développement de méthodes adaptées pour l’analyse de leurs effets sur les invertébrés 

terrestres, notamment sur l’escargot Helix aspersa. La sensibilité du modèle aux deux 

insecticides et leurs mixtures montre bien leur action, plus ou moins importante sur les 

paramètres cinétiques étudiés : le poids et le diamètre coquillère. 



Il serait intéressant de détecter la présence des deux insecticides dans les tissus des 

escargots exposés en continu aux plus fortes concentrations dans la nourriture. Les résultats 

peuvent indiquer, par la suite, les effets des insecticides à des concentrations représentatives 

de l’environnement, cependant, la détection de résidus dans les tissus peut présenter un risque 

potentiel de transfert dans la chaîne alimentaire. Ce bio-essai de toxicité subchronique peut 

compléter le panel des tests déjà réalisés pour évaluer la toxicité des contaminants dans le sol, 

et plus particulièrement des pesticides. 

Cette expérience présente un apport de recherche sur l’exposition subchronique des 

escargots à des niveaux faibles de contaminations par les insecticides et sous des conditions 

de laboratoire. Cette approche toxicodynamique globale, a mis en évidence une inhibition de 

croissance chez les escargots exposés à la laitue contaminée par deux insecticides  et leurs 

mixtures, appartenant à deux classes de composés sur une espèce d’invertébré du sol, Helix 

aspersa, susceptible d’être utilisée comme bioindicateur de pollution des sols, d’abord aux 

différents pesticides actuellement présents dans l’environnement, ensuite et par référence à 

ces résultats, à d’autres xénobiotiques plus récemment utilisés et faisant l’objet d’une 

évaluation des risques qu’ils pourraient engendrer aux écosystèmes terrestres. 
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Les pesticides sont des produits chimiques de nature organique ou métallique qui sont 

actuellement présents sous forme de résidus dans tous les compartiments de l’environnement. 

Bien que des solutions alternatives à leur utilisation intensive soient en développement 

(cultures biologiques, plantes OGM, « vaccination » des plantes grâce à l’application de 

stimulateurs de défenses naturelles…), elles ne remplaceront probablement pas, ni dans 

l’immédiat ni totalement, les applications de pesticides. Le problème de la contamination se 

pose donc encore pour de nombreuses années. Le nombre de molécules disponibles sur le 

marché étant considérable, toutes ne font pas l’objet d’une évaluation approfondie. Aussi, de 

nombreuses données manquent sur les quantités résiduelles réellement présentes dans les 

différents milieux, sur leur comportement et leur devenir dans ces compartiments et sur leur 

devenir et leur toxicité pour les organismes. 

Ainsi, le principal objectif de notre travail de thèse était d’étudier les effets de deux 

insecticides, le thiaméthoxam (néonicotinoïde) et la téfluthrine (pyréthrinoïde) et de leurs 

mixtures appliquées par voie orale, à des concentrations inférieurs ou égales de celles 

recommandées pour l'épandage en champ, sur l’escargot terrestre Helix aspersa, utilisé 

comme espèce bioindicatrice de la contamination des sols. Les expérimentations ont été 

menées sur le comportement, certains paramètres morphométriques, la biochimie de 

l’hépatopancréas, la mesure de quelques biomarqueurs du stress oxydant (AChE, GST, CAT 

et GTH), et la croissance des juvéniles. 

En conclusion, l’ensemble de ces bioessais ne permet pas de répondre de façon 

définitive à la question de savoir si l’exposition des escargots à un mélange de pesticides 

reflète nécessairement les effets des substances prises individuellement. Cependant, elles 

montrent qu’il est important d’apporter un éclairage à cette question. 

Les insecticides testés et leurs mixtures entraînent des altérations comportementales, 

comme la diminution de l’activité et de la prise alimentaire aux plus fortes concentrations. 

Ainsi, ces molécules perturbent les performances individuelles en modifiant l'acquisition de 

l'énergie. En plus, ces altérations comportementales sont accompagnées par une réduction 

significative des paramètres physiologiques tels que le poids frais moyen des escargots, le 

poids frais moyen de l’hépatopancréas et celui de la coquille. Ces perturbations 
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physiologiques peuvent entrainer, par conséquent, des effets délétères sur la reproduction 

pouvant concerner des perturbations de la gamétogenèse, du développement des organes 

reproducteurs, ou encore du développement embryonnaire. Les mécanismes biochimiques et 

physiologiques responsables de tels effets restent à identifier. 

D’un autre côté, la composition biochimique de l’hépatopancréas est également 

affectée par les insecticides testés, avec une baisse significative des protéines, des glucides et 

des lipides. Cependant, la téfluthrine semble avoir des effets plus marqués sur les différents 

métabolites dosés. 

En plus, le thiaméthoxam, la téfluthrine et leurs mixtures exercent une action 

neurotoxique chez les adultes de Helix aspersa se traduisant par une inhibition de l’activité 

AChE. Toutefois, la téfluthrine semble être plus toxique que le thiaméthoxam et les mixtures. 

Ces perturbations nerveuses peuvent expliquer, au moins en partie, les diminutions observées 

de la durée des prises alimentaires et de la quantité d'aliment ingéré. Les deux insecticides et 

leurs mixtures induisent également le système de détoxification par le biais d’une 

augmentation des activités de la GST et celle de la CAT et une diminution du taux de GTH. 

Ses modifications sont probablement liées à une augmentation de la libération d’espèces 

réactives de l’oxygène en présence des insecticides. 

Les altérations structurales du tissu hépatopancréatiques témoignent d’une altération tu 

processus digestif, et induisent ainsi, une réduction des capacités de digestion et d'assimilation 

des aliments par les escargots exposés aux différents traitements. 

Enfin, l’inhibition de la croissance des juvéniles de Helix aspersa induite par les effets 

des deux molécules et leurs mixtures peut résulter de troubles métaboliques, 

comportementaux ou de perturbations du contrôle neuroendocrine, d’autant plus que les deux 

insecticides ont montré des effets neurotoxiques chez les adultes de ce gastéropode. 

Une des principales limites de nos études est l’état plutôt descriptif des résultats, lié 

pour beaucoup, au temps qui nous était impartis, 4 années, pour mettre en place, au 

laboratoire, la démarche conceptuelle ainsi que les approches techniques pour la développer. 

Nous avons encore besoin de temps pour explorer différentes pistes de recherche qui nous 

permettront de mieux évaluer et expliquer les phénomènes observés pendant ces 4 années. Les 

perspectives de ces travaux sont donc nombreuses et concernent les points suivants : 

 

 Le mécanisme d’action de la toxicité cellulaire : bien que les méthodes utilisées aient 

permis l’observation d’un effet dû à l’exposition aux insecticides, elles ne renseignent 

pas de façon rigoureuse sur le mécanisme d’action de ces substances ni sur la nature 



de ces effets c'est-à-dire par exemple les cibles affectées (ADN, protéines ou voies de 

signalisation, …), ni sur la gravité des effets (réversibilité, adaptabilité cellulaire). 

Ainsi, il serait nécessaire d’aborder d’autres approches afin de mieux comprendre 

l’effet des insecticides testés. Il serait également intéressant de tester des cocktails sur 

d’autres espèces de gastéropodes ou d’autres invertébrés terrestres possédant des 

capacités métaboliques différentes et faire la relation métabolisme/effets. 

 

 Le mécanisme d’action moléculaire des insecticides : il serait intéressant de prolonger 

la durée d’exposition des animaux afin de savoir si les perturbations fonctionnelles 

observées pourraient aboutir à l’apparition d’une pathologie moléculaire au niveau des 

cellules hépatiques et/ou des autres tissus. En parallèle, des études plus approfondies 

(étude de génotoxicité, comme par exemple l’utilisation d’un test de «comet» pour la 

recherche d’un dommage à l’ADN) permettront de savoir si une atteinte de l’ADN 

serait déclenchée suite à l’exposition aux insecticides chacun à part, ou suite à 

l’exposition aux mélanges. 

 

 Quelques études ont montré des différences de toxicité entre substances actives et 

formulations commerciales. L’évaluation du risque ne prend pas toujours en compte 

les interactions entre substances actives dans un même produit, entre substance(s) 

active(s) et adjuvant(s) pour la fabrication d’un produit ou entre produits 

phytosanitaires qui vont être appliqués en même temps sur la parcelle ou à courts 

intervalles de temps. En effet, s’il peut y avoir simple additivité de la toxicité de 

chaque substance, il peut également y avoir antagonisme (toxicité moindre par rapport 

à une simple additivité attendue) ou synergie (toxicité supérieure par rapport à une 

simple additivité attendue). C’est donc une perspective d’analyses complémentaires 

qui doit être prévue pour une évaluation objective des risques. 

 

 La présence des insecticides dans les différents organes : plusieurs questions sont 

posées. Les insecticides administrés par voie orale parviennent-ils aux autres systèmes 

en plus du système digestif et nerveux ? Sous quelle (s) forme (s) ? Y sont-ils stockés 

et/ou métabolisés et comment agissent-ils à ce niveau ? Pour répondre à ces questions, 

il serait intéressant d’essayer de doser les insecticides ou leurs métabolites, d’abords 

dans l’hépatopancréas et le cerveau, et d’y déterminer la présence éventuelle de 



métabolites. Ceci nous permettra également de savoir si l’effet observé est attribuable 

à l’ensemble des deux composés ou à une substance spécifique. 

 

 Le développement d’approches complémentaires : il existe peu d’études rapportant les 

effets des molécules étudiées dans cette thèse en conditions in situ sur les animaux. Il 

serait intéressant de préconiser le développement d’études sur le terrain en conditions 

réelles d’application dans le cadre d’une démarche d’évaluation du risque pour 

compléter la démarche effectuée au laboratoire. 

 

 L’estimation de l’exposition par voie topique : il serait intéressant de tester les 

insecticides et leurs mélanges par application topique pour établir une étude 

comparative avec la voie orale. 

 

 L’association des pesticides à d’autres contaminants de l’environnement : outre la 

grande variété de mélanges de résidus de pesticides présents dans le sol, pouvant 

changer quantitativement et qualitativement dans le temps, la possibilité de présence 

d’autres contaminants de l’environnement rend le phénomène plus difficile à étudier; 

ces contaminants pouvant interagir avec les pesticides en augmentant ou diminuant 

leur toxicité et inversement. Il est par conséquent très difficile d’établir le mélange « 

parfait » qui présentera d’une façon complète l’exposition réelle des escargots via 

l’alimentation. L’association avec des contaminants environnementaux serait donc 

indispensable pour mimer au mieux l’exposition réelle et prévoir les risques réels. 

 

Dans l'état actuel de nos connaissances, si les indicateurs écologiques ou biologiques 

sont largement utilisés, l'emploi des biomarqueurs dans la surveillance de l'environnement est 

encore limité à certains types de pollution bien précis. Mais si nous admettons qu'un effet 

toxique est toujours lié à une expression biochimique, physiologique ou anatomique chez les 

êtres vivants, nous pouvons envisager le développement dans le futur d'autres indicateurs 

biologiques et élargir ainsi le spectre des contaminations décelées. 

 

Au cours de ces années de thèse, nous avons pu par des approches expérimentales 

aborder la problématique des effets des mélanges de pesticides. Nous avons montré que 

certains mélanges d’insecticides à des faibles doses sont capables d’exercer des effets au 

niveau individuel chez Helix aspersa. Cependant, les résultats de ces études ne peuvent être 



généralisés ni à d’autres invertébrés, ni à l’ensemble des molécules (pesticides et autres 

contaminants) présents dans l’environnement. D’autres études seront donc nécessaires pour 

confirmer les hypothèses soulevées au cours de nos travaux. 
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Annexe 1 : Tableaux de la réalisation de la gamme d’étalonnage 

 

 

Annexe 1a : Tableau de réalisation de la gamme d’étalonnage 

pour le dosage des protéines hépatopancréatiques. 

 

Tubes 1 2 3 4 5 6 

Quantité d’albumine (µg) 0 20 40 60 80 100 

Eau distillée (µl) 100 80 60 40 20 0 

BBC (ml) 4 4 4 4 4 4 

 

 

Annexe 1b : Tableau de réalisation de la gamme d’étalonnage 

pour le dosage des glucides hépatopancréatiques. 

 

Tubes 1 2 3 4 5 6 

glucose (µl) 0 20 40 60 80 100 

Eau distillée (µl) 100 80 60 40 20 0 

Anthrone (ml) 4 4 4 4 4 4 

 

 

Annexe 1c : Tableau de réalisation de la gamme d’étalonnage 

pour le dosage des lipides hépatopancréatiques 

 

Tubes 1 2 3 4 5 6 

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

Solvant chloroforme/méthanol (µl) 4 4 4 4 4 4 

 

 

 

 



Annexe 2 : Exemple de tableau de données de la croissance de Helix 

aspersa. 

Essai du (date du début et de la fin de l'essai) 

Réalisé avec des escargots juvéniles âgés de 4 semaines en estivation depuis (date); durée de l'estivation = 

Réalisé avec l'aliment  

Phase de nursery réalisée avec l'aliment  

m : masse fraîche; d : diamètre de la coquille 

  Date Date Date Date Date 

Concentration t = 0 t = 1 semaine t = 2 semaines t = 3 semaines t = 4 semaines 

  m 

g 

d 

mm 

m 

g 

d 

mm 

m 

g 

d 

mm 

m 

g 

d 

mm 

m 

g 

d 

mm 

                      

                      

Réplicat 1                     

                      

                      

Écart-type                     

Moyenne                     

                      

                      

Réplicat 2                     

                      

                      

Écart-type                     

Moyenne                     

                      

                      

Réplicat 3                     

                      

                      

Écart-type                     

Moyenne                     

Écart-type moyen des 

réplicats 

                    

Moyenne des réplicats                     

 

 

 



Annexe 3a : Exemple de tableau de coefficients de croissance de la biomasse 

de Helix aspersa 

 

  Masse moyenne (g)  Coefficient de croissance (kCC,m)  

Concentration t = 0 1 semaine 2 semaines 3 semaines 4 semaines 1 semaine 2 semaines 3 semaines 4 semaines 

Témoin 1          

Témoin 2          

Témoin 3          

Moyenne des témoins          

Th1  Répl 1          

Th1  Répl 2          

Th1  Répl 3          

Moyenne Th1          

Th2  Répl 1          

Th2  Répl 2          

Th2  Répl 3          

Moyenne Th2          

Te1  Répl 1          

Te1  Répl 2          

Te1  Répl 3          

Moyenne Te1          

Te2  Répl 1          

Te2  Répl 2          

Te2  Répl 3          

Moyenne Te2          

M1  Répl 1          

M1  Répl 2          

M1  Répl 3          

Moyenne M1          

M2  Répl 1          

M2  Répl 2          

M2  Répl 3          

Moyenne M2          

 

 

 



Annexe 3b : Exemple de tableau de coefficients de croissance du diamètre 

coquillère de Helix aspersa 

 

  Diamètre moyen (mm) Coefficient de croissance (kCC,d) 

Concentration t = 0 1 semaine 2 semaines 3 semaines 4 semaines 1 semaine 2 semaines 3 semaines 4 semaines 

Témoin 1          

Témoin 2          

Témoin 3          

Moyenne des témoins          

Th1  Répl 1          

Th1  Répl 2          

Th1  Répl 3          

Moyenne Th1          

Th2  Répl 1          

Th2  Répl 2          

Th2  Répl 3          

Moyenne Th2          

Te1  Répl 1          

Te1  Répl 2          

Te1  Répl 3          

Moyenne Te1          

Te2  Répl 1          

Te2  Répl 2          

Te2  Répl 3          

Moyenne Te2          

M1  Répl 1          

M1  Répl 2          

M1  Répl 3          

Moyenne M1          

M2  Répl 1          

M2  Répl 2          

M2  Répl 3          

Moyenne M2          
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Résumé 

Le travail exposé dans cet article a pour but de tester l’effet de deux insecticides, le premier 

est à base de thiaméthoxam (25/100 g de matière active) et le deuxième est à base de 

tefluthrine (1.5/100 g de matière active) sur la croissance pondérale d’un invertébré 

bioindicateur, l’escargot Helix aspersa dans des conditions de laboratoire. 

Des escargots juvéniles ont été exposés par ingestion et par contact pendant 8 semaines à des 

feuilles de laitue fraiche imbibées d’insecticides. Les effets des deux insecticides, ayant des 

modes d’action différents ont été comparés. La croissance, la viabilité et la mortalité des 

escargots juvéniles sont notées d’une façon hebdomadaire pendant la période de traitement. 

Les effets induits sur la croissance par les deux concentrations de thiaméthoxam augmentent 

en fonction du temps d’une façon dose-dépendante. L’accroissement de la toxicité des deux 

insecticides avec le temps n’est cependant pas similaire. Une rapide récupération de la 

croissance des juvéniles après l’exposition à l’une des deux concentrations de tefluthrine a été 

observée. Les résultats de cette étude suggèrent que les juvéniles de Helix aspersa peuvent 

mailto:smina1981@hotmail.fr
mailto:bensoltane_samira@yahoo.fr
mailto:djekoun_mohamed64@yahoo.fr


être utilisés comme bio-indicateurs pour tester et comparer l’effet des pesticides sous des 

conditions de laboratoire. 

 

Mots clés : Helix aspersa ; escargots juvéniles ; insecticides ; thiaméthoxam ; tefluthrine ; 

croissance ; toxicité. 

 

Effects of two insecticides on ponderal growth of terrestrial snail Helix aspersa 

 

Abstract. The work exposed in this article aims at testing the effect of two insecticides, the 

first one is thiamethoxam-based insecticide (25/100 g of active ingredient) and the second is 

tefluthrin-based insecticide (1.5/100 g of active ingredient) on the ponderal growth of the 

snail Helix aspersa under laboratory conditions. 

The juvenile snails were exposed by ingestion and contact during 8 weeks at fresh lettuce 

leaves imbibed with insecticide solutions. Effects of the both insecticides, with different mode 

of action, were compared. 

The growth, the viability and the mortality of juvenile snails are noted weekly during the 

treatment period. Effects induced on the growth by the two concentrations of thiamethoxam 

increase in terms of time by dose-related manner. However, the increase in the toxicity of the 

two insecticides with the time is not similar. A rapid recuperation on the growth of juveniles 

after exposure in one of both concentrations of tefluthrin was observed. The results of this 

study suggested that the juveniles of the snail Helix aspersa can be used as bio-indicators to 

test and compare the effect of pesticides under laboratory conditions. 

 

Key words : Helix aspersa ; juvenile snails ; insecticides ; thiamethoxam ; tefluthrin ; growth; 

toxicity. 

 

 

 



 

 

 

 

RESUMES 

 

 

 

 

 

 



 

 

Les organismes vivant dans le sol, sont soumis à des fluctuations régulières des paramètres 

abiotiques, ainsi qu’à une contamination chimique du milieu due aux activités anthropiques. Ils sont 

donc sujets à des stress multiples auxquels ils doivent faire face. 

Le but de ce travail était d’étudier les effets de deux insecticides, à large spectre d’utilisation 

dans la région Nord-Est algérienne, le thiaméthoxam (néonicotinoïde), la téfluthrine (pyréthrinoïde) et 

leurs mixtures sur une espèce bioindicatrice en écotoxicologie, l’escargot terrestre Helix aspersa. 

Leurs effets ont été étudiés non seulement par une approche ciblée au laboratoire, consistant à évaluer 

l’effet de ces molécules et de leurs mixtures sur le comportement, à déterminer la composition 

biochimique de l’hépatopancréas, à mesurer les niveaux de défenses enzymatiques anti-oxydantes, à 

estimer les effets histopatologiques, mais aussi par une approche toxico-dynamique, au moyen d’une 

étude de la croissance des juvéniles. 

Le thiaméthoxam, la téfluthrine et leurs mixtures ont montré des effets inhibiteurs aux plus 

fortes concentrations, sur le comportement locomoteur et nutritif des adultes de l’escargot Helix 

aspersa. Aussi, les faibles concentrations d’insecticides inhibent la prise de poids des escargots à partir 

de la troisième semaine de traitement. Pareillement, dans les cas extrêmes, en présence de fortes 

concentrations de ces composés, l’inhibition de la prise de poids, pourrait être due à la répulsion de la 

nourriture, et au jeûne prolongé des escargots. Les deux insecticides et leurs mixtures réduisent 

également le poids frais moyen de l’hépatopancréas et celui de la coquille après six semaines de 

traitement. 

Des perturbations significatives sont également notées dans la composition biochimique de 

l’hépatopancréas de Helix aspersa (contenu en glucides totaux, en lipides totaux et en protéines 

totales) après traitement au thiaméthoxam, à la téfluthrine et à leurs mixtures. 

Quant aux antioxydants, nos résultats révèlent une induction du système de détoxification 

ainsi qu’une neurotoxicité des molécules testées. En effet, le thiaméthoxam et la téfluthrine inhibent 

l’AChE, induisent de manière significative la GST et la CAT et diminuent de façon significative le 

taux de GTH. Concernant la sensibilité de Helix aspersa vis-à-vis des mixtures, les biomarqueurs du 

stress oxydant montrent des résultats variables. 

L’examen histologique de l’hépatopancréas des escargots traités a mis en évidence des 

altérations qualitatives importantes dès les plus faibles concentrations testées. 

Enfin, le suivi de la croissance des juvéniles de Helix aspersa a montré le déclin de la 

croissance des escargots (masse et diamètre coquillère) sous l’effet de tous les traitements. 

En revanche, la mesure des résidus de pesticides dans les tissus d’origine animale reste un 

challenge fort, et qui est en plus au cœur des préoccupations environnementales actuelles. 

 

Mots clés : Helix aspersa, insecticides, thiaméthoxam, téfluthrine, mixtures, hépatopancréas, 

comportement, physiologie, biomarqueurs, histologie, croissance, juvéniles. 

RESUME 

 



 

 

 

Organisms living in the soil are subject to regular fluctuations of abiotic parameters, and 

chemical contamination of the environment due to human activities. Thus, they are subject to multiple 

stressors. 

The aim of this work was to study the effects of two insecticides, which are widely used in the 

Algerian North-East region, the thiamethoxam (neonicotinoid), the tefluthrin (pyrethroid) and their 

mixtures on a bioindication species in ecotoxicology, the land snail Helix aspersa. These effects have 

been studied by a targeted approach in laboratory by assessing the effect of these molecules and their 

mixtures on behavior, to determine the biochemical composition of the hepatopancreas, to measure 

levels of enzymatic antioxidant defenses, to estimate the histopatologic effects and also by a toxico-

dynamic approach, by a study of the juvenile growth. 

The thiamethoxam, the tefluthrin and their mixtures showed inhibitory effects at higher 

concentrations, on locomotor behavior and nutrition in adult snails Helix aspersa. Also, low 

concentrations of insecticides inhibit the gain of weight from the third week of treatment. However, in 

extreme cases, in the presence of high concentrations of these compounds, inhibition of weight’s gain 

may be due to the repulsion of food, and thus, by induced estivation. Both insecticides and their 

mixtures also reduced the average fresh weight of the hepatopancreas and the average fresh weight of 

the shell after six weeks of treatment. 

Significant disruptions are also noted in the biochemical composition of the hepatopancreas of 

Helix aspersa (content of total carbohydrate, content of total lipid and total protein) after treatment 

with the thiamethoxam, the tefluthrin and their mixtures. 

Our results showed an induction of detoxification system and the neurotoxicity of the 

compounds tested. Indeed, the thiamethoxam and the tefluthrin inhibit the AchE, and induce 

significantly the GST and the CAT and reduce significantly the rate of the GTH. About the sensitivity 

of Helix aspersa against the mixtures, biomarkers of oxidative stress showed different results.  

Histological examination of the hepatopancreas of treated snails showed significant qualitative 

alterations at the lowest concentrations tested. 

Finally, monitoring of the growth juvenile’s Helix aspersa showed the decline of snails growth 

(mean weight and mean diameter shell) under the effect of all treatments. 

However, the dosage of pesticide’s residues in animal tissues remains a strong challenge, 

which is in addition, at the heart of current environmental preoccupations. 

 

Keywords: Helix aspersa, insecticides, thiamethoxam, tefluthrin, mixtures, hepatopancreas, behavior, 

physiology, biomarkers, histology, growth, juveniles. 

ABSTRACT 

 



 

 

الحية التي تعيش في التربة، تخضع لتقلبات منتظمة للمعلمات الغير حيوية، والتلوث  الكائنات 
 الكيميائي للبيئة بسبب الأنشطة البشرية. فبهذا ، فالكائنات تخضع لضغوطات متعددة.

كان الهدف من هذا العمل، دراسة آثار مبيدين حشريين كثيري الاستعمال في شمال شرق الجزائر  
le thiaméthoxam  وla téfluthrine  ومخاليطهما على نوع من القواقع الكثيرة الاستعمال كمؤشر

، وقد تم دراسة هذه الىثار في المختبر، من خلال  Helix aspersaالتلوث الإيكولوجي، الحلزون الترابي 
كرياس نهج لتقييم تأثير المركبات المختارة وخلائطها على السلوك، لتحديد التركيب البيوكيميائي للبن

الكبدي، لقياس مستويات مضادات الأكسدة الأنزيمية، لدراسة الآثار على الأنسجة 
« Histopathologie »  .وأخيرا بدراسة نمو صغار الحلزون 

وخلائطهما آثارا مثبطة في التركيزات المرتفعة  la téfluthrineو  le thiaméthoxamوأظهر  
الحلزون. وأظهرت التركيزات المنخفضة من المبيدات  على السلوك الحركي وعلى التغذية عند كبار

الحشرية منع في زيادة الوزن عند الفواقع ابتداء من الأسبوع الثالث من العلاج. ومع ذلك ، في الحالات 
القصوى، في وجود تركيزات عالية من هذه المركبات قد يكون التثبيط في زيادة الوزن، بسبب التنافر من 

سبب الامتناع عن الأكل لفترة طويلة. المبيدان الحشريان ومخالطهما يقللان أيضا من المواد الغذائية وب
 متوسط الوزن الطازج للبنكرياس الكبدي والقواقع بعد ستة أسابيع من العلاج.

وأظهرت نتائج بحثنا أيضا ، إضطرابات معتبرة في التركيب البيوكيميائي )كمية السكريات، كمية  
 ينات الكلية( بعد العلاج بالمبيدان ومخاليطهما.الدهون، كمية البروت

كما أظهرت نتائج دراسة مضادات الأكسدة لنظام إزالة السموم، تفعيل نظام إزالة التسمم والسمية  
إنخفاظا في النشاط  la téfluthrineو  le thiaméthoxamالعصبية للمركبات المدروسة. أظهر 

. في ما يخص GTHونقصانا في كمية  CATو GSTالأنزيمي وزيادة في النشاط  AChEالأنزيمي 
 حساسية متباينة تجاه مختلف المخاليط. Helix aspersaالمؤشرات الحيوية، اظهر الحلزون 

أظهرت الدراسة النسيجية للبنكرياس الكبدي للحلزون بعد المعالجة بمختلف المواد محل البحث،  
 من التركيزات المنخفضة. إتلاف نوعي لمختلف الأنسجة ، وهذا إبتداء

تراجعا. و أخيرا، فإن مدى متبقيات المبيدات في أنسجة الحيوان لا  نمو القواقع كما أظهرت نتائج 
 .يزال يشكل تحديا قويا، وهو في قلب الاهتمامات البيئية الحالية

 
 ، مخاليط،thiaméthoxam ،téfluthrine، مبيدات حشرية Helix aspersa الكلمات الدالة :

 البنكرياس الكبدي، السلوك، الفيزيولوجيا، المؤشرات الحيوية، الدراسة النسيجية، النمو، صغار الحلزون.
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