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 الملخص

 
للتلوث البيئي الكيميائي بسبب النشاط البشري. وبالتالي فهي  صورة دائمةتتعرض الكائنات المائية ب

وخاصة  Daphnidaeتم اعتماد النوع  ها.لتصدي لاها على علي تتعرض لعوامل ضغط متعددة مما يحتم

Daphnia magna ائية يسي في الانظمة البيئية الممنذعدة سنوات في اختبارات سمية معتمدة لأنها تعتبر نوع رئ

 .خلفات الصناعية وكذلك الاستخدام العشوائي للمبيداتمومؤشر بيولوجي لتلوث المياه الناتج عن ال

ستوى على م الثانيو الأول على المستوى الفردي  أساسيين: لفرعين الأطروحة في هذهتطرقنا 

 ،بيدات الفطريات ، التي تستخدم على نطاق واسعدراسة آثار محول  هدف هذا العمل، حيث يتمحور المجموعات

الثيرام غير المعدني والتوتيا الزرقاء المحتوية على النحاس ، على احد الأنواع التي تعتبر مؤشر بيولوجي للمياه 

ى لم تنحصر هذه الدراسة علحيث . دافنيا ماجنا متفرع القرون و هو العذبة المعتمد في علم السموم الإيكولوجية 

من خلال المنهج التجريبي في المختبر، والذي يتألف من تقييم تأثير هذه الجزيئات على السلوك  المبيدينبار آثاراخت

 يناميكي،دنهج  اتباعأيضًا ولكن  فحسب،والنمو والتكاثر، وقياس مستويات الدفاعات الأنزيمية ومضادة لأكسدة 

 من خلال دراسة لتقدير الآثارعلى المجموعات.

آثارًا مثبطة على حركة صغار الدافنيا أثناء  الثيرام و التوتياختبارات المعيارية على سمية أظهرت الا

ذا ما ه والتكاثر،تؤثر على النمو انها الفطريات  الضعيفة لمبيداتالتراكيز  تكذلك، أظهر. الاختبارات الحادة

)محتوى الكربوهيدرات يل القاعدي التمثكما لوحظت اضطرابات كبيرة في  تكشف عنه اختبارات السمية المزمنة.

زرقاء، ثيرام او للتوتيا اللبعد تعريضها سواء لالتمثيل التنفسي  اختلال والكلية والدهون الكلية والبروتينات الكلية( 

 دلالة على السمية الخلوية.

ي تم تعن اثارة نظام إزالة السموم الناتج عن الجزيئات ال فنتائجنا تكشف الأكسدة،بالنسبة لمضادات 

و اكسدة الدهون عن طريق زيادة  GSTو  CATتحفز بشكل كبير  الزرقاء، والتوتيا اختبارها. حيث ان الثيرام 

 تسبب . هذه النتائج تدل على أن مبيدات الفطريات االمختبرةGSHمع انخفاض ملحوظ في معدل  MDAمعدل 

 التأكسدي. الإجهاد

يظُهر تثبيطه بعد التعريض الحاد للدفنيا لكل من  AchEفإن متابعة تغيرات نشاط  ،إضافة الى ذلك 

 ما يؤشر على السمية العصبية للمبيدات الفطريات المدروسة. والتوتيا الزرقاء،الثيرام 

مكنت  لرصد ديناميكية المجموعة  Leslieنمذجة باستخدام طرق محددة أو نظام مصفوفة المكنت  أخيرًا

ة في اطار دراسالتي يمكن ان تؤدي الى انقراض النوع  المجموعات سلبية على مستوىالثار بالآ التنبؤ من 

عرض دافنيا  على المدى الطويل للدفنيا لمبيدات الفطريات حتى عند أدنى التركيزالتي ناتج عن توهذا الاستشرافية  

 تم اختبارها. 

 

 الحاد ، اختبار السمية المزمن ،، الثيرام ، التوتياء الزرقاء، اختبار السمية  دافنيا ماجنا:   الكلمات الدالة

 لمجموعات.االمؤشرات الحيوية ، الإجهاد التأكسدي ، التأثير على 

 

 

 

 



Résumé 
 

Les organismes aquatiques, sont exposés régulièrement à des contaminations 

chimiques du milieu dû aux activités anthropiques. Ils sont donc sujets à des stress multiples 

auxquels ils doivent faire face. Le genre de Daphnidae et spécialement Daphnia magna a été 

adopté depuis de longues années dans les essais de toxicité normalisée. Ils constituent en effet 

une espèce clé dans les écosystèmes aquatiques et un bioindicateur de la contamination des 

eaux par les rejets industriels ainsi que l’utilisation anarchique des pesticides. 

Nous avons abordé dans cette thèse deux volets importants : un à l’échelle individuelle 

et un autre à l’échelle populationnelle. Dont le but était d’étudier les effets de deux fongicides, 

à large spectre d’utilisation, le Thirame non métallique et la Bouillie bordelaise à base de 

cuivre sur une espèce bioindicatrice en écotoxicologie, le cladocère Daphnia magna d’eau 

douce. Leurs effets ont été étudiés non seulement par une approche ciblée au laboratoire, 

consistant à évaluer l’effet de ces molécules : le comportement, la croissance, la reproduction, 

à mesurer les niveaux de défenses enzymatiques anti-oxydantes, mais aussi par une approche 

dynamique, au moyen d’une étude à estimer les effets populationnels. 

Les tests standardisés sur la toxicité du Thirame  et la Bouillie bordelaise ont montré 

des effets inhibiteurs et dose dépendant sur la mobilité des juvéniles lors des tests aigüe. 

Aussi, les concentrations les plus faibles des fongicides pour chaque, affectent la croissance 

et la reproduction révèlent les tests de toxicité chronique. Des perturbations significatives sont 

également notées au niveau du mitabolisme basal (contenu en glucides totaux, en lipides 

totaux et en protéines totales) et des fluctuations ont été observées au niveau du métabolisme 

respiratoire après traitement au Thirame et la Bouillie bordelaise, signe de cytotoxicité. 

Quant aux antioxydants, nos résultats révèlent une induction du système de 

détoxification des molécules testées. En effet, le Thirame et la Bouillie bordelaise, induisent 

de manière significative la GST, CAT et la peroxydation lipidique en augmentant le taux de 

MDA, et diminuent de façon significative le taux de GSH. Ces résultats témoigne que les 

fongicides testés induit un stress oxydatif. 

Ainsi, le suivi des variations de l’AchE montre son inhibition suite à l’exposition 

aigüe des daphnies au Thirame et de la Bouillie bordelaise signe de neurotoxicité des deux 

fongicides. 

Enfin, la modélisation en utilisant des tests spécifique ou système matricielle de 

Leslie pour suivre la dynamique de la population, révèle des effets négatives aux niveaux 

populationnel qui peut conduire à l’extinction suite à une prédiction à des expositions à long 

terme des daphnies aux fongicides dès les plus faibles concentrations testées. 

 

Mots clés : Daphnia magna, Thirame, Bouillie bordelaise, test aigüe, test chronique, 

biomarqueurs, stress oxydant, effets populationnels. 

 

 



Abstract 

Aquatic organisms, regularly exposed to chemical contamination of the environment 

due to anthropogenic activities, are subject to multiple stresses that they must assume. The 

Daphnidae, and especially Daphnia magna have been used in standardized toxicity tests since 

they are considered key species in aquatic ecosystems and a bioindicator of water 

contamination by industrial waste as well as the uncontrolled use of pesticides.  

In the present thesis, two important aspects have been addressed, the first at individual 

level whereas the second at the level of population. The main purpose of this work was to 

investigate the effect of two broad-spectrum fungicides: Thiram (non metallic) and Bordeaux 

mixture (copper-based) on the freshwater water cladoceran Daphnia magna, a bioindicator 

species in ecotoxicology. The effects of these two fungicides were investigated by two 

approaches: a) targeted approach in the laboratory, consisting in evaluating the effect of these 

molecules on the behavior, growth, and reproduction of daphne, as well as in measuring the 

levels of anti-oxidant enzymatic defenses; b) a dynamic approach, by estimating the 

population effects.  

Our results of standardized tests for the acute toxicity of Thiram and Bordeaux 

mixture showed dose-dependent inhibitory effects on the mobility of young individuals. 

Chronic toxicity results revealed significant effects of the lower concentrations on growth and 

reproduction. In addition, we observed significant disturbances in the biochemical 

composition (total carbohydrate, total lipids and total proteins content), moreover, variations 

in the basal and respiratory metabolism were observed after treatment with Thiram and 

Bordeaux mixture, and a sign of cytotoxicity.  

Regarding antioxidants, our results showed an induction of the detoxification system 

of the molecules tested. Indeed, both Thiram and Bordeaux mixture significantly induce GST, 

CAT and lipid peroxidation by increasing the level of MDA, and significantly lower the level 

of GSH. Taken together, these results clearly show that both fungicides induce oxidative 

stress.  

Likewise, by following variations in AchE levels, we found that acute exposure of 

daphnids to Thiram and Bordeaux mixture was associated with the development of 

neurotoxicity.  

Finally, modeling using specific tests or Leslie matrix system for monitoring 

population dynamics revealed a detrimental effect of the two fungicides on the population 

level that could lead to extinction, and this following a prediction of exposures to long-term 

fungicide at the lowest concentrations tested. 

 

Keywords: Daphnia magna; Thiram; Bordeaux mixture; acute toxicity; chronic toxicity; 

biomarkers; oxidative stress; population effects. 
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INTRODUCTION 

La révolution industrielle, depuis la fin du 19ème siècle, a considérablement augmenté 

les activités anthropiques, industrielles, urbaines et agricoles et a introduit différentes 

substances dans l’environnement entrainant ainsi la pollution de ses différents 

compartiments (atmosphérique, terrestre et aquatique). En parallèle le développement des 

produits phytosanitaires et l’usage des pesticides est en constante augmentation à travers 

le monde entier ce qui a pour avantage d’augmenter les productions agricoles d’un côté et 

d’un autre coté présenter un risque pour l’environnement. 

Concernant les fongicides, le soufre et le cuivre ont été les produits les plus utilisés 

dans la première moitié du XXème siècle, au moment où le mildiou, une maladie fongique 

faisait des ravages. Pierre Millardet a découvert que la Bouillie bordelaise et les produits 

cupriques présentaient une bonne efficacité sur ce champignon.  Cette dernière est encore 

beaucoup utilisée actuellement, en partie parce qu’elle bénéficie d’une méthode de 

préparation simple et par conséquent un cout pas trop élevé. Par la suite, la découverte des 

dithiocarbamates dont appartient le Thirame en 1934 fût une grande avancée dans la lutte 

contre les champignons pathogènes mais leur utilisation ne se généralisera qu’après les 

années 1950 (ACTA, 2006 ; Mohamed, 2011). La présence ubiquitaire de ces produits 

chimiques dans l'environnement peut mettre en danger d'autres espèces vivantes non cibles 

dont l'homme soit directement lors de leur application, soit par suite de la consommation 

d'aliments où ils persistent à l'état de résidus. (OMS, 1990 ; OMS, 2004 ; OMS, 2006 ; 

OMS et FAO, 2001). 

L’écosystème aquatique joue un rôle essentiel dans la conservation de la biodiversité, 

le fonctionnement des organismes et les cycles des matières organiques. À travers des 

activités agricoles qui ont été accompagnées par une altération de plus en plus accentuée 

des ressources naturelles et compte tenu de son statut de réceptacle final, le milieu 

aquatique regroupe les écosystèmes les plus touchés, directement ou indirectement, par les 

effets délétères des polluants. Ces pollutions, d’abord locales, se répandent dans les 

systèmes aquatiques via divers processus naturels tels que le lessivage et l’érosion des sols 

(Belfiore et Anderson, 2001). Les réseaux hydrographiques du monde entier sont tous plus 

ou moins perturbés par l’activité humaine qui provoquent la régression d'espèces, la 
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diminution des stocks de poissons, l’épuisement des eaux souterraines, la dégradation de 

la qualité de l'eau et des crues de plus en plus fréquentes et intenses (Everard et Powell, 

2002 ; Sahli, 2017). Dans ce contexte, le devenir des polluants dans l’environnement et 

leurs effets sur les organismes vivants est une préoccupation grandissante des 

gouvernements, en raison des nombreux impacts possibles et des réponses inattendues. Il 

apparaît donc nécessaire de développer des indicateurs précoces de perturbations ainsi que 

des outils permettant de mieux comprendre la contamination chimique de l’eau en termes 

d’impact pour mieux gérer le risque que représente cette contamination chimique tant pour 

l’homme que pour l’environnement.  

C’est ainsi que plusieurs approches physiques, chimiques, biologiques et microbienne 

ont été développées par les scientifiques dans le but de surveiller la qualité de 

l’environnement (Oertel et Salánki, 2003). La biosurveillance est un outil important qui 

évalue les changements de l'environnement sur la base des réponses biologiques. Elle 

présente une prédominance évidente qui en fait un outil attrayant exerçant des fonctions 

inégalées dans l'évaluation de la pollution de l'environnement, en particulier pour la 

pollution de l'écosystème aquatique (Zhou et al., 2008). De nombreux organismes ont été 

désignés comme bioindicateurs parmi lesquels chacun montre les mérites particuliers pour 

la biosurveillance de la pollution dans l'écosystème par rapport aux autres depuis différents 

niveaux trophiques : producteurs (algues), consommateurs primaires (daphnies) ou 

secondaire (poissons) et décomposeurs (bactéries) (Weber, 1991). Les daphnies, 

représentants des invertébrés d’eau douce, constituent en effet une espèce clé dans les 

écosystèmes aquatiques. La survie, la croissance et la reproduction des daphnies dans de 

bonnes conditions assurent la pérennité des environnements aquatiques (Shaw et al., 2008).  

Ainsi le genre Daphnidae est parmi les animaux d'essai les plus favorables en toxicologie 

aquatique, spécialement Daphnia magna qui a été adopté depuis de longues années dans 

les essais de toxicité normalisés. La daphnie est un organisme commun utilisé comme 

bioindicateur dans la surveillance aquatique en raison de ses caractéristiques 

exceptionnelles  qui lui permet d’être utilisé par différentes instances internationales pour 

l’évaluation du potentiel toxique des différents polluants de l’environnement grâce à de 

nombreux avantages (la sensibilité aux substances toxiques, la reproduction 

parthénogénétique, le court cycle de reproduction et la durée de vie) qui peuvent 
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difficilement être trouvés en combinaison chez d'autres espèces (Bodar, 1988 ; Weber, 

1991 ; OCDE, 1998 ; Sancho, 2001 ; US EPA, 2002). 

Le test d’immobilisation de Daphnia magna (ISO 6341, 2012 ; OECD, 2004) est l’un 

des tests les plus utilisés comme test standard pour l’évaluation des dangers chimiques et 

la surveillance de la qualité des eaux. Cependant ce dernier ne révèle pas autres effets que 

l’immobilisation après deux périodes d’exposition définit (24h et 48h). Dans certains cas 

de toxicité ce test n’est pas le compatible moyen pour évaluer la qualité de l’eau et ce 

depuis que les effets sub-létaux peuvent se manifester à des faibles concentrations. Ces 

analyses doivent être impérativement complétées par des tests à long terme depuis des tests 

chroniques qui sont utilisés pour évaluer les réponses à long terme aux contaminants. Bien 

que la létalité puisse être utilisée comme critère d'évaluation dans les tests d'exposition 

chronique, l'inhibition de la reproduction et le retard de croissance sont généralement 

considérés comme des mesures plus sensibles, en particulier pour l'estimation de la réponse 

sub-létale (Sancho et al., 2001). 

L'intégration des données chimiques aux réponses biologiques (biomarqueurs) est 

fortement recommandée pour caractériser les effets des contaminants sur les organismes. 

Au niveau biochimique, les biomarqueurs comprennent des études sur la production accrue 

d'espèces réactives de l'oxygène (ROS) en tant que voie générale de toxicité induite par de 

nombreux produits chimiques et d’autres composés conduisant à une condition de stress 

oxydatif (Han et al., 2003) permettant ainsi l’évaluation des dommages généraux induits 

sur des biomolécules telles que les lipides, les protéines et l'ADN (Barata et al., 2005). 

Pour minimiser ces dommages, les organismes ont développé des défenses antioxydantes 

et l'échec de ces derniers pour détoxifier la production excessive de ROS peut entraîner 

l'inactivation des enzymes, la dégradation des protéines ainsi que de l'ADN et la 

peroxydation des lipides (Halliwell et Gutteridge, 1999). La plupart des études qui ont 

démontré un potentiel de production de ROS, de réponses de défense antioxydante et de 

dommages oxydatifs chez les invertébrés aquatiques se sont limitées à quelques espèces, 

et les informations concernant les effets biochimiques avec les réponses au niveau 

individuel sont rares ou absentes (Di Giulio et al., 2020; Livingstone, 2001). Par 

conséquent, la validation des biomarqueurs biochimiques prooxydants et antioxydants en 
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tant qu'indicateurs précoces de stress toxique pour le biote aquatique nécessite que ces 

systèmes soient caractérisés dans plus d'espèces d'invertébrés et que leur pertinence 

écologique soit établie. Chez Daphnia, des études récentes ont rapporté des informations 

sur les systèmes défensifs antioxydants contre les contaminants prooxydants mais qui 

restent insuffisants. Cette espèce offre donc une occasion unique d'évaluer la relation entre 

les défenses antioxydantes et les réponses de toxicité, ce qui peut aider à comprendre le 

rôle physiologique de ces systèmes chez les espèces apparentées (Han et al., 2003). 

Il est connu que les réponses biologiques peuvent être divisées en 3 niveaux 

d’organisation biologique : génotoxiques, toxicologiques et réponses écologiques, qui sont 

liés ou non entre eux (Jha, 2008). Pour cela, l’évaluation des impacts liés aux contaminants 

s’appuie généralement sur des expérimentations au laboratoire dans lesquelles les 

dommages cellulaires observés sont dus aux effets sur les traits de vie des individus. Dans 

ce contexte, une compréhension mécanistique des liens unissant les différentes 

perturbations observées est nécessaire pour prédire les conséquences sur la survie, la 

croissance et la reproduction, processus essentiels pour la dynamique de population (Swain 

et al., 2010; Massarin et al., 2011; Wren et al., 2011; Biron et al., 2012). Cependant, les 

effets d’un polluant ne sont pas directement comparables entre le niveau individuel et 

populationnel (Stark et al., 2004; Lance et al., 2012). C’est la raison pour laquelle 

l’écotoxicologie se tourne de plus en plus vers la modélisation pour étudier l’influence de 

contaminants sur la dynamique de population qui est un outil incontournable pour 

extrapoler les effets observés au niveau individuel aux échelles d’organisation supérieures, 

critères plus pertinents d’un point de vue écologique (Manar, 2008 ; Massarin, 2010). 

C’est dans ce contexte que s’inscrit notre thématique relative à l’évaluation des 

effets de deux fongicides à large spectre d’utilisation et notamment dans la région Nord-

Est algérienne. Il s’agit donc d’un fongicide organique «Thirame» un dithiocarbamate et 

un autre à base de cuivre «Bouillie bordelaise», via l’utilisation d’un modèle bio-indicateur 

représentatif des écosystèmes aquatiques intermédiaire dans la chaine trophique : Daphnia 

magna (consommateur primaire).  
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Les études qui se sont penchées sur l’évaluation de l’écotoxicité du Thirame et la 

Bouillie bordelaise surtout à long terme sont très rares et anciennes. Ces études se sont 

basées sur l’étude des effets à court terme alors que la toxicité des deux fongicides se 

manifeste à long terme aussi. En plus, beaucoup d’auteurs se sont intéressés à l’étude de 

l’effet sur les poissons dans un souci de protection de la santé humaine.  

Pour le Thirame, plusieurs études ont été réalisées sur différents organismes à savoir : 

Etude de la toxicité aigüe sur le poisson Ictalurus punctatus; les effets sub-létaux sur Salmo 

gairdneri ; l’embryotoxicité chez Brachydanio rério et Salmo gairdneri ; sur les enzymes 

antioxydants dans le foie des Oncorhynchus mykiss  et sur l’enzyme  Acétylcholineestérase 

de Pimephales promelas (Mochida et Fujii ,2009 ; Van Leeuwen et al., 1990 ; Babo et 

Vasseur, 1992 ; Van Leeuwen et al., 1986 ; Olson et Christensen, 1980).  

Aussi, et concernant la Bouillie bordelaise, des tests aigus ont été réalisés chez le 

poisson Ictalurus punctatus (Straus et Tucker, 1993), des tests semi-statiques aigus (96 h) 

et subaigus (14 jours) ont été aussi mis en place pour suivre l’activité de certaines enzymes 

fonctionnelles chez le poisson Cyprinus carpio (Karan, 1998). Le suivi de la survie, le 

développement, la mue dans le but d’étudier les effets chroniques chez Penaeus 

monodon (Chen, 2001) ; induction du stress oxydatif chez trois espèces du genre 

Gasterosteus (Sanchez et al., 2005) et l’activité Acétylcholineestérase chez le poisson 

Cyprinus carpio (Balambigai et Aruna, 2011).  

Cependant, les invertébrés notamment Daphnia magna semblent être le meilleur 

taxon parmi les organismes aquatiques. A cet effet nous avons privilégié une approche 

biologique à différents échelles d’organisation biologique en étudiant les variations de 

plusieurs paramètres physiologiques et biochimiques individuels et populationnels. Dans 

le but d’évaluer les effets de ces produits toxiques sur ces organismes aquatiques, nous 

avons abordé dans cette thèse deux volets importants : un à l’échelle individuelle et un 

autre à l’échelle populationnelle. 
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 Le premier volet (individuel) est dédié aux expérimentations réalisées sur les effets 

du Thirame et de la Bouillie bordelaise chez Daphnia magna en utilisant différentes 

techniques d’évaluation de l’effet toxique à savoir :  

 

 Etudier l’effet à court terme des deux fongicides, chez Daphnia magna afin 

de déterminer les concentrations critiques inhibitrices de la mobilité (CI50) pour ces espèces 

dulçaquicoles. 

 Suivre les paramètres de survie, croissance et de reproduction au niveau de 

la population exposée à travers des essais chroniques.  

 Estimer les changements biochimiques et les perturbations du métabolisme 

cellulaires chez Daphnia magna en présence de ces xénobiotiques via le suivi du taux de 

protéines, lipides et glucides totaux. Ces éléments fondamentaux du métabolisme basal 

sont des sources énergétiques qui participent à la production de l’énergie et sont 

indispensable pour le fonctionnement cellulaire. 

 Mesurer les variations du métabolisme respiratoire qui donne des 

informations sur le budget énergétique cellulaire.  

 Evaluation de la sensibilité de Daphnia magna aux conditions de stress sous 

l’effet du Thirame et de la Bouillie bordelaise en se focalisant sur la capacité de ces 

fongicides à générer un stress oxydatif à travers le suivi des variations des biomarqueurs 

impliqués dans les systèmes de défense et qui peuvent nous renseigner sur l’état de 

l’organisme suite à cette exposition.      

 Tester le pouvoir neurotoxique de ces deux fongicides à travers le dosage 

d’un biomarqueur spécifique (l’activité AChE).  

 

 Le deuxième volet (populationnel) est consacré, quant à lui, à modéliser le mode 

d’action des molécules choisies pour extrapoler ces effets observés du niveau de la 

population via des modèles matriciels permettant ainsi de prédire les conséquences à long 

terme, par des données de la survie et la reproduction, paramètres fondamentaux en 

dynamique de population. 
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1. POLLUTION ENVIRONNEMENTALE 

Les pesticides représentent une part importante des pollutions environnementales 

actuelles. Le terme « pesticide » possède une définition étendue, comprenant les : «Produits 

phytosanitaires», les « produits phytopharmaceutiques » ou les « biocides ». Ils concernent 

donc toutes les substances naturelles ou synthétiques utilisées pour la prévention, le 

contrôle ou l’élimination d’organismes (micro-organismes, animaux ou végétaux) jugés 

indésirables ou nuisibles, non seulement en contexte agricole, mais également dans les 

domaines de l’hygiène et de la santé publique, de la santé animale et dans les traitements 

de surfaces non-agricoles (Aubertot et al., 2005).  

Ils se propagent dans l’environnement lors des applications en zones agricoles 

(protection des cultures), en zones urbaines (entretien des jardins, parcs…) et sur les voies 

de circulation (réseaux routiers, ferrés…). Bien que les principales cibles des pesticides 

soient les végétaux, il est estimé que seulement 0,1% des quantités appliquées atteignent 

ceux-ci (Arias-Estévez et al., 2008). Leurs spectres touchent plusieurs niveaux à savoir : 

 Pollution du sol  

Les origines 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 lui-même (Swarcewicz et Gregorczyk, 2012).   

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, 

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. 
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 Pollution de l’air   

  Air extérieur : La contamination est chronique dans toutes les phases 

atmosphériques en concentrations variables dans le temps et dans l’espace. L’air 

peut être contaminé, de manière locale, mais aussi à distance des lieux de 

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 (Bouvier et al., 2006).  

 Pollution de l’eau   

Leurs origines sont également diverses : urbaine, industrielles, agricoles notamment. 

Les pollutions de l'eau ne peuvent pas être nettement séparées des autres contaminations 

comme celles de l'air, des sols ou de la chaîne alimentaire. Les pesticides peuvent 

facilement pénétrer dans le sol et les sources d'eau entrainent la dégradation de la qualité 

des eaux (Ippolito et al., 2012) qui 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 (Ait-hamlet, 

2013).  

1.1. Dynamique des pesticides dans l’environnement 

La dispersion atmosphérique, ou dérive, intervient directement lors de l’épandage 

lorsqu’une partie des molécules n’atteint pas la cible et sont entraînées par le vent hors de 

la parcelle cultivée. La volatilisation, s'effectue après le dépôt du produit à la surface du 

sol ou des plantes. Le produit est alors entraîné par l’évaporation de l’eau, ou bien sous 

l’effet du vent s’il est adsorbé sur des particules du sol pouvant être elles-mêmes entraînées 

(Pimentel, 1995 ; Rial- Otero et al., 2003 ; Serra, 2015).  
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La dynamique des pesticides est régulée par différents processus et les différents 

mécanismes influençant cette dynamique sont illustrés dans la figure 1. 

 

Figure 1. Schéma synthétique des mécanismes influençant la dynamique des pesticides 

dans l’environnement (Arias-Estévez et al., 2008 ; Fenner et al., 2013) 

L’eau reste le principal moteur des transferts, par ruissellement en sub-surface, ou en 

drainage profond vers les nappes phréatiques. Les pesticides transférés sont alors, soit 

emportés avec les particules érodées auxquelles ils sont adsorbés, soit directement dissous 

dans l’eau (López-Blanco et al., 2005). La pluviométrie et les caractéristiques 

physicochimiques de l’eau du sol influencent de ce fait fortement ces modes de diffusion. 

Au niveau du sol, le relargage de molécules provenant de granulats est l’un des processus 

majeurs influençant la dynamique des pesticides (Fig. 2) (López-Pérez et al., 2006). 

 

Figure 2. Processus de diffusion des pesticides dans l'environnement (Arias-Estévez et 

al., 2008) 
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1.2. Devenir des pesticides dans l’environnement 

Une fois dans le compartiment aérien, les pesticides sont dégradés principalement 

sous l'effet des rayonnements lumineux. Ils sont transportés par l’atmosphère et retombent 

sous forme humide dans les pluies, les neiges ou les brouillards et vont de ce fait pouvoir 

contaminer l'ensemble d'un territoire, y compris le milieu urbain (Hayo et al., 1997).  

1.2.1. Dégradation des pesticides  

Dès qu’ils atteignent le sol ou la plante, les pesticides commencent à disparaitre, ils 

sont dégradés ou sont dispersés. Les matières actives peuvent se volatiliser, ruisseler ou 

être lessivées et atteignent les eaux de surface ou souterraines. Elles peuvent aussi être 

absorbées par des plantes ou des organismes du sol ou rester dans le sol, rarement plus de 

5 à 10 ans (Leonard, 1990 ; Schiavon et al., 1995). 

A. Biodégradation  

Cette dégradation a pour origine l’activité des microorganismes, le pesticide est 

utilisé comme substrat nutritif et dégradé grâce à des enzymes. Généralement la 

biodégradation est plus importante que la dégradation abiotique exception faite des 

pesticides récalcitrants (Calvet et Charnay, 2002).  

B. Dégradation abiotique   

Elle correspond à une dégradation physique ou chimique du produit sans intervention 

de la biomasse. L’oxydation, réduction, hydrolyse et photolyse, la dégradation peut mener 

à des molécules plus petites ou à des modifications de structure (Calvet et Charnay, 2002).   

1.2.2. Produits de dégradation des pesticides 

Une fois entrés dans l’environnement, la connaissance des produits de dégradation 

des pesticides est très importante afin d’évaluer leur toxicité pour la santé de l’homme et 

l’environnement (Zamy et al., 2004). En général les produits de dégradation sont moins 

toxiques que leurs composés parents (Day et al., 1990) sauf pour certaines exceptions 

(Lányi et Dinya, 2005).  
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1.2.3. Persistance des pesticides 

Elle correspond donc à la stabilité des composés dans l’environnement, à leur 

résistance à une décomposition ou à une transformation dans la nature. Selon Bliefert et 

Perraud (2001), il n’existe pas de mesure absolue de la persistance des composés mais sur 

les caractéristiques physicochimiques liées à la stabilité ou la réactivité des substances 

(comme la vitesse de réaction, le temps de demi-vie). 

1.3. Toxicité des pesticides  

En 1975, l’OMS a établi une classification des pesticides en fonction de leur toxicité. 

Le degré de toxicité des pesticides est étudié sur des rats et animaux de laboratoire au 

moyen de la DL 50 (dose létale 50) qui correspond à la quantité de pesticide ingérée 

nécessaire pour provoquer la mort de 50% des rats participant à une expérience en 

laboratoire et qui est exprimée en ppm. On distingue différents degrés de toxicité (El-

Azzouzi, 2013). 

 Toxicité aiguë : mort de l'animal.  

 Toxicité subaiguë : trouble du métabolisme, du comportement, de la fécondité.  

 Toxicité chronique : résulte de l'absorption répétée de petites doses de produits.  

 Effets cancérigènes : provoquant des tumeurs.  

 Effets mutagènes : modifications du matériel génétique de la cellule.  

 Effets tératogènes : entraînant des malformations de l'embryon.  

1.4. Impact des pesticides sur l’écosystème aquatique 

Les contaminants se répartissent entre les différents compartiments de 

l’environnement aquatique (eau, matières en suspension, sédiments, biote). En plus d’avoir 

des effets négatif sur les espèces aquatiques, la présence de pesticide dans l’eau des rivières 

a également un impact direct sur la qualité des sources d’approvisionnement en eau 

potable. Les petits cours d’eau agricole échantillonnés se jettent dans des rivières plus 

grandes. Une autre problématique ciblée est celle de la présence de pesticides dans les eaux 

souterraines, causée par leur fort potentiel de lessivage. Ces pesticides vont se retrouver 

dans les eaux souterraines et représentent une menace de la qualité de ces eaux par leur 

taux de solubilité (Giroux,1999). 
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Les matières organiques rejetées avec les eaux usées domestiques, industrielles et 

parfois agricoles consomment l'oxygène en étant décomposées de multiples bactéries. Le 

taux d'oxygène diminue, puis finit par raugmenter quand la réoxygénation l'emporte sur la 

consommation d'oxygène. La désoxygénation, l'apport et la production d'azote ammoniacal 

dont la toxicité augmente avec le pH et la température, ainsi que de divers composés de 

dégradation, surtout près du fond, perturbent le peuplement en invertébrés aquatiques et en 

poissons (Servais, 1999 ; Le Coz et al., 1996 ; Boulton, 1998). 

La salissure mécanique et le colmatage des fonds modifient aussi les biocénoses. Les 

espèces exigeantes en oxygène, ou demandant des fonds propres, ou sensibles à l'azote 

ammoniacal comme à d'autres toxiques, disparaissent et d’autres espèces prolifèrent. 

Globalement, il y a diminution de la diversité faunistique. Par épisodes, surtout à l'étiage 

et en période de fortes chaleurs, la chute de l'oxygène dissous et/ou la toxicité ammoniacale 

peuvent entraîner des mortalités brutales des poissons (Wood et Armitage, 1997 ; Dahm et 

al., 1987 ; Descloux, 2011). 

Les effets de la pollution organique se conjuguent souvent avec ceux de 

l'eutrophisation des cours d'eau. Celle-ci se prolonge plus en aval avec des algues 

filamenteuses fixées pour les eaux plus vives, et un plancton très abondant dans les eaux 

lentes (Soulard, 2007). 

2. PESTICIDES UTILISES  

Le Codex Alimentarius (FAO/OMS, 1994) définit comme pesticide toute substance 

destinée à prévenir, détruire, attirer, repousser ou lutter contre tout élément nuisible, plante 

ou insecte, pendant la production, l’entreposage, le transport, la distribution et la 

transformation de denrées alimentaires, de produits agricoles ou d’aliments pour animaux. 

(Jawich, 2006).  

Dans notre travail, nous nous sommes intéressés à deux fongicides très utilisés dans 

notre région, il s’agit du Thirame et de la Bouillie bordelaise. 
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2.1. Composition  

Un pesticide est composé de différents types de substances : 

 Un ou plusieurs aditifs : Ces additifs renforcent l’efficacité et la sécurité du 

produit. Exemple : répulsif, vomitif, anti moussant, solvant … etc.  

 Une ou plusieurs matières actives : Ce sont ces matières actives qui confèrent au 

produit l’effet poison désiré. Exemple de matières actives : le glyphosate que l’on 

trouve dans de très nombreux désherbants totaux, le métaldéhyde que l’on trouve 

dans la plupart des anti-limaces, l’atrazine la matière active du désherbant du maïs 

…etc. (MCE, 2003). 

Les propriétés de pesticide découlent pour l'essentiel de la structure de sa matière 

active, celle-ci présente 3 parties : 

  Une structure active, qui assure le pouvoir pesticide. 

 Des fonctions chimiques assurant la plus ou moins grande solubilité dans l'eau. 

 Une partie support conditionnant la solubilité dans l'huile (Errami, 2012). 

 Un diluant : qui est une matière solide ou un liquide incorporé à une préparation et 

destiné à en abaisser la concentration en matière active. Ce sont le plus souvent des 

huiles végétales dans le cas des liquides, de l’argile ou du talc dans le cas des solides. 

Dans ce dernier cas le diluant est dénommé charge (Errami, 2012).  

2.2. Classification  

Il existe une grande diversité de pesticides, leur classification peut ainsi s’effectuer 

selon la nature de l’organisme nuisible sur lequel ils doivent agir, leurs caractéristiques 

chimiques ou leurs mode et période d’action (Calvet et al., 2005 ; Fréry et al., 2010 ; 

Lachambre et Fisson, 2007). Ils sont toxiques pour les insectes et, dans une moindre 

mesure, pour les organismes aquatiques et les mammifères. De ce fait, ils sont couramment 

classés en fonction des organismes ciblés et/ou de leur mode d’utilisation (Hachter et al., 

2008). 
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Les pesticides regroupent cinq familles de molécules dont les modes d’action sont 

très variés dont : les fumigants, les fongicides, les herbicides, les rodenticides et les 

insecticides (Figure 3). 

Pesticides 

 

 

Insecticides 

 

 

Anticholinesterase Avermectins Botanical Organochlorines Pyrethroides Autres 

Organophosphtes 

Parahion, 

Chlorpyrifos 

Carbamates 

Aldicarb, 

Methomyl 

 

 

Ivermectin Nicotine 

Rotenoides 

Rotenone, 

Deguelin 

 

Cyclodienes 

Dieldrin 

DDT 

Cyclohexanes 

Lindane 

 

Permethrine 

Cypermethrine 

Nitromethylene 

Chloronicotinyl 

Phenylpyrazole  

Figure 3. Classification des pesticides selon la cible (Hachter et al., 2008) 

 

A. Classification selon la cible   

Les fongicides ou anticryptogamiques sont destinés à lutter contre les champignons 

parasites, les bactéries, les virus et autres micro-organismes pouvant affecter le bon 

développement des plantes (Ramade, 2011). Ils peuvent agir différemment sur les plantes 

soit en inhibant le système respiratoire ou la division cellulaire, soit en perturbant la 

biosynthèse des acides aminés, des protéines ou le métabolisme des glucides (Aubertot et 

al., 2005). Les fongicides regroupent des familles chimiques très diversifiées : des 

carbamates, des dérivés du benzène, des quinones, des amines, etc.  
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B. Classification chimique   

Trois catégories se distinguent : les pesticides organiques, organo-métalliques et 

inorganiques (Calvet et al., 2005). 

 Pesticides organiques : Ils présentent un squelette carboné. Les principales 

familles sont les organochlorés, organophosphorés, pyréthrinoïdes et les 

dithiocarbamates dont appartient le Thirame. 

 Pesticides organo-métalliques : ce sont principalement des fongicides dont 

la molécule est constituée d’un complexe entre un métal, tel que le zinc ou le 

manganèse, et un composé carboné. 

 Pesticides inorganiques : ils dérivent de composés minéraux stables dans le 

milieu naturel tels que le soufre et le cuivre. Ce dernier est appliqué de 

manière importante en tant que fongicide, sous forme de sulfate de cuivre 

dont la Bouillie bordelaise (Komárek et al., 2010). 

C. Classification par mode d’action  

La grande variété de molécules étant associée à une grande diversité de cibles 

biochimiques, les formulations commerciales de pesticides sont généralement présentées 

selon une classification par type d’organismes cibles afin de faciliter leur choix par les 

utilisateurs (Calvet et al., 2005).  

Les fongicides s’attaquent aux spores des champignons en empêchant leur 

germination ou bloquent les divisions cellulaires (El-Azzouzi, 2013). Ils Inhibent la 

synthèse des lipides (exemple du boscalide) ou des stérols (exemple du tébuconazole). 

Certains fongicides perturbent aussi les processus respiratoires (exemple du chlorothalonil) 

ou inhibent la synthèse des microtubules (Serra, 2015). 
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2.3. Propriétés et mécanisme d’action du Thirame 

2.3.1. Propriétés du Thirame 

Il s’agit d’un fongicide à action préventive homologué pour supprimer les maladies 

par traitement des semences (céréales, oléagineux, légumineuses à grain, légumes, fruits et 

cultures destinées à la consommation animale) pour contrôler le Pythium spp. Son 

application par pulvérisation foliaire sur les arbres fruitiers (pomme, pêche, prune), les 

fraises et le céleri (planches de culture), trempage des racines pour la patate douce, et 

comme répulsif à animaux afin de protéger les plantes ornementales d’extérieur en 

dormance et les jeunes arbres fruitiers pour contrôler le   Botrytis spp. (ARLA, 2016). 

Le Thirame est le nom d'origine américaine donné à un dithiocarbamate dont la 

formule brute est : C6H12N2S4.  Il est appelé par les chimistes : Tétraméthylthiuram disulfide 

(T.M.T.D) ou Bis Diméthylthiocarbamate disulfide. Il s’agit d’une poudre cristalline, 

grisâtre ou jaunâtre, selon la pureté (Lhoste, 1960). Il comprend des matières actives 

connexes que sont le zirame et le ferbame.  

 Avec une masse moléculaire 240,4 et une solubilité dans l’eau à la température 

ambiante 18 mg/L (ARLA, 2016). La formule développée du Thirame (disulfure de 

tétraméthylthiurame) est illustrée dans la figure ci-dessous. 

 

 

Figure 4. Formule du Thirame, disulfure de tétraméthylthiurame (Kang et al., 2002) 
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2.3.2. Mode d’action 

Les dithiocarbamates dont le Thirame ont une action inhibitrice sur la respiration des 

champignons. Ils agiraient également par le biais d'espèces réactives de l'oxygène à 

l'origine d'un stress oxydant (De Meester et al.,1967). Son action sur les activités 

enzymatiques cellulaires est complexe : tantôt activateur des nucléases hépatiques, il est 

aussi inhibiteur des enzymes respiratoires. Ce toxique bloquerait chez Tetrahymena 

pyriformis l'évolution de l'activité totale de la malate déshydrogénase et de la succinate 

déshydrogénase sans provoquer aucune réduction d'activité. Ainsi, il inhibe les enzymes 

respiratoires en bloquant de façon réversible les fonctions thiol de ces enzymes. 

Néanmoins, le Thirame ne possède pas une seule cible moléculaire, mais touche, à des 

degrés divers, l'ensemble des fonctions cellulaires qualifié de ses effets multi-site (Mereau, 

1983 ; Testud et Marcotullio ,2001). 

2.3.3. Présence et comportement dans l’environnement 

L’utilisation du Thirame entraine sa pénétration dans les habitats terrestres et 

aquatiques non visés par la dérive de pulvérisation et dans les habitats aquatiques par 

ruissellement. Il est soluble dans l’eau et il ne se vaporise pas lorsqu’il est pulvérisé sur les 

cultures. Il ne se retrouve probablement pas dans l’atmosphère et soit transporté sur de 

grandes distances à partir de son point d’utilisation. Il se dégrade rapidement et s’accumule 

très peu dans les tissus des poissons. Il peut se déplacer dans le profil pédologique et 

contaminer les eaux souterraines dans certains types de sol (ASC, 2016). 

Ce fongicide présente des risques potentiels pour les oiseaux et les mammifères en 

affectant le fonctionnement des gonades et de la thyroïde et peut être toxique pour de 

nombreux organismes autres que les cibles d'utilisation en agriculture (Mereau, 1983). 

 Il est bactériostatique à l'égard de certaines cocci et modifie profondément la 

microflore du sol par son action bactéricide sélective. Il est inactif envers les bactéries 

symbiontes des végétaux. Il est également algicide par l’inhibition de la photosynthèse 

chez certaines algues (ASC, 2016). 
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Les organismes aquatiques peuvent également être à risque s’ils sont exposés au 

Thirame. L’évaluation des risques pour l’environnement a tenu compte du profil d’emploi 

actuellement homologué, ainsi que des mesures d’atténuation sous forme de zones tampons 

pour l’application par pulvérisation et des mises en garde sur les étiquettes soulignant les 

risques de ruissellement ; cependant, les risques pour les oiseaux et les organismes 

aquatiques ne peuvent être entièrement atténués (ASC, 2016). 

2.3.4. Toxicité du Thirame 

Le Thirame peut être absorbé à partir du tractus gastro-intestinal, par inhalation de 

brouillard de pulvérisation ou de poussières, et à travers la peau intacte. Parmi les 

symptômes précoces d’intoxication, on peut mentionner : sensation vertigineuse, 

confusion, somnolence, léthargie, ataxie, céphalées ou coma, nausées, vomissements, 

diarrhée et douleurs stomacales ; faiblesse musculaire et paralysie (ascendante) ; paralysie 

respiratoire ; rash cutané et irritation oculaire (OMS, 1994 ; Tomlin, 2009). 

Il Inhibe la croissance des protozoaires ciliés. Il est toxique envers la Daphnie et les 

limnées Lymnae stagnazis, alors que l'un de ses catabolites (la diméthylamine) corrode la 

peau et les branchies des poissons (Mereau, 1983). 

Plusieurs études ont été réalisées sur différents organismes non cibles afin de mettre 

en évidence l’effet toxique et délétère du Thirame à savoir Dugesia gonocephala, Daphnia 

magna, Asellus aquaticus, Gammarus pulex, Cleon dipteron, Xenopus laevis, Tetrahymen 

thermophila et plusieurs espèce d’amibes (Bluzat et al., 1982 ; Seuge et Marchal-Ségault, 

1983; Dive et al., 1984).  

Des études antérieures ont démontré des effets toxiques et tératogènes chez des 

animaux de laboratoire exposés au Thirame. Une alimentation chronique de Thirame a 

causé des effets néfastes sur la reproduction (Prasad et al., 1987; Stoker et al., 1996; Mishra 

et al., 1998) et sur le développement (Korhonen et al., 1982; Stoker et al., 1996), la 

neurotoxicité (Lee et Peters, 1976; Maita et al., 1991), le dysfonctionnement rénal et 

hépatique se traduisant par l'inhibition des enzymes microsomales hépatiques et l'élévation 

de certaines activités enzymatiques sériques (Dalvi et al., 1984; Maita et al., 1991) .  

file:///C:/Users/Lenovo/AppData/Roaming/Microsoft/Word/bb/bouillie%20bprdelaise%20et%20thirame%20cib/DGD_Dustable%20powder%20formulations_FR.pdf
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De plus, un certain nombre d'essais in vitro à court terme, y compris le test d'Ames et 

des essais sur des systèmes de cellules de mammifères, ont montré une activité génotoxique 

du Thirame (Zdzienicka et al., 1979; Paschin et Bakhitova, 1985; Franekic et al., 1994; 

Agrawal et al., 1997; Ardito et al., 1997).  

Chez l'homme en contact permanent avec ce produit, des lésions cutanées dont 

l'eczéma des mains ou la dermatite ont été reconnues chez les travailleurs exposés 

(Stasiowska et al., 1981; Edwards et al., 1991). La quasi-totalité des organes sont touchés : 

modification de la formule sanguine, dérèglements hormonaux, lésions du système nerveux 

central, de l’appareil vasculaire, du système hépatobiliaire, des dermatites et allergies, une 

embryotoxicité se manifeste notamment par des anomalies morphologiques fœtales, une 

stérilité secondaire et des avortements (Mereau, 1983).  

2.4. Propriétés et mécanismes d’action de la Bouillie bordelaise 

2.4.1. Propriétés de la Bouillie bordelaise 

La Bouillie bordelaise est un fongicide cuivrique découvert vers les années 1880 pour 

protéger le feuillage des plantes (Lhoste, 1960) et pour contrôler le mildiou. Pendant de 

très nombreuses années, la « Bouillie bordelaise », fut employée pour les soins apportés à 

la vigne. Avec l'essor des produits phytosanitaires de synthèse dans la deuxième moitié du 

XXème siècle, le cuivre a été utilisé en combinaison avec d’autres fongicides organiques. 

Mais récemment, avec l'essor de la viticulture biologique, la restriction des produits 

utilisables (aucun fongicide de synthèse) se traduit par l'utilisation unique de cuivre comme 

protection phytosanitaire contre le mildiou (Gilbin, 2001).  

Cent ans après sa découverte, ce produit demeure très utilisé, à cause de son bas prix, 

et à sa capacité de contrôler un grand nombre de pathogènes. Nous citons également des 

applications marginales de sulfate de cuivre dans les plans d’eau - réservoirs pour contrôler 

le développement algal  et la maladie tropicale de la bilharziose (Haughey et al., 2000). 

Elle est constituée de 80% en masse de sulfate de cuivre pentahydraté CuSO45H2O 

et de 20% en masse de chaux éteinte Ca(OH)2. La chaux éteinte résulte de l’hydratation 

contrôlée de la chaux vive CaO (Narayan, 1949 ; Mukerjee et Srivastava, 1957).  
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La formule développée de la Bouillie est illustrée dans la figure ci-dessous. 

 

Figure 5. Formule de sulfate de cuivre sulfate de cuivre pentahydraté (Varade, 2016) 

La composition exacte des Bouillies bordelaises est souvent difficile à connaître, 

notamment quand les mélanges sont faits artisanalement ou parce que différents sels de 

sulfates de cuivre sont utilisés. Il s’agit de granulés bleus, dépressible dans l'eau ayant. Ses 

éléments se combinent entre eux pour donner la réaction suivante (Lhoste, 1960 ; INERIS, 

2014) : SO4Cu, 5H2O + CaO = SO4Ca + 5H2O + CuO 

2.4.2. Mode d’action  

Le mildiou est une maladie cryptogamique qui cause la mort du pied de la plante, le 

seul traitement consiste en une pulvérisation répétée de « Bouillie bordelaise » (agent 

destructeur des sporocystes) (AVC, 2001). 

Le cuivre est un produit de contact uniquement préventif. Il a un effet fongicide dû à 

la destruction des spores de mildiou et de black-rot. Sous l’action de l’eau, l’ion Cu2+ 

présent dans les préparations à base de cuivre va se libérer plus ou moins lentement et peut 

agir sur les spores des champignons. Il exerce son effet par le biais des ions cuivre (Cu2+) 

du mélange. Ces ions affectent des enzymes dans les spores des champignons (bénéfiques 

ou parasites) bloquant leur germination (Shoja et al., 1998).  

Un autre effet indirect moins connu est que le cuivre intervient également dans le 

métabolisme des protéines de la plante ce qui favoriserait entre autres la synthèse de 

certains composés (resvératrol, péroxydases, phénols totaux, anthocyanes) (Berriau, 2012). 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Ion
https://fr.wikipedia.org/wiki/Cuivre
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Il aurait également un rôle dans le métabolisme de l’azote. Il est connu que le cuivre 

est un oligo-élément essentiel à la nutrition des plantes, une carence en cuivre de la plante 

conduirait à un excédent d’azote soluble, attirant ainsi les ravageurs et permettant le 

développement des maladies (Berriau, 2012).  

2.4.3. Présence et comportement dans l’environnement 

Le cuivre est présent naturellement dans la croûte terrestre et dans les océans, les lacs, 

les rivières sous différentes formes et concentrations. C’est un des rares métaux existant à 

l’état natif, cependant il est majoritairement présent sous la forme de minerais 

(Szymanowski, 1993). 

 La majorité du cuivre rejeté dans l’eau est sous forme particulaire et tend à se 

déposer, à précipiter ou à s’adsorber à la matière organique, au fer hydraté, aux oxydes de 

manganèse ou aux argiles (INERIS, 2014). 

L’ion Cu+2 est instable dans l’eau sauf en présence d’un ligand stabilisateur comme 

les sulfures, les cyanures ou les fluorures. Le cuivre migre en profondeur dans des 

conditions particulières de drainage ou en milieu très acide et risque donc de contaminer 

l’eau souterraine (Dameron et Howe, 1998). 

Les sources agricoles de cuivre dans l’environnement sont liées les épandages des 

fumiers et lisiers de bovins, porcins et de volailles ; les traitements phytosanitaires des 

cultures et des arbres ; l’utilisation d’engrais minéraux ; l’épandage de composts et des 

boues issues des STEP qui émettent principalement vers les sols.  

Il est à noter qu’une des sources d’émission dans l’environnement des composés du 

cuivre est leur présence dans les insecticides, molluscicides destinés aux filets de pêche et 

coques de bateaux, bactéricides, herbicides et fongicides (anti-mildiou) (oxyde cuivreux et 

cuivrique, acétate de cuivre et sulfate de cuivre), dans la Bouillie bordelaise (sulfate de 

cuivre avec de l’hydroxyde de calcium) et dans la Bouillie bourguignonne (sulfate de 

cuivre avec du carbonate de sodium (Dameron et Howe, 1998 ; INERIS, 2014). 
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2.4.4. Toxicité de la Bouillie bordelaise 

La Bouillie bordelaise est employée mais elle n'a pas fait l'objet d’études d'impact et 

de sécurité obligatoires pour les pesticides modernes. Sa toxicité est paradoxalement 

encore mal cernée. Elle est étiquetée comme produit « dangereux pour les organismes 

aquatiques » (ANSES, 2011).  

La toxicité du cuivre pour la flore et la faune aquatiques est principalement due à des 

formes solubles, telles que l'ion libre Cu2+, forme la plus toxique du cuivre pour les algues, 

les protozoaires, les crustacés et les poissons et certains complexes d'hydroxy et de 

carbonates (US EPA, 1992; Nor, 1987;  Flemming et Trevors, 1989).  

Des essais de toxicité similaires, qui ont exposé différents organismes aquatiques au 

cuivre, ont démontré que les cladocères (Ceriodaphnia et Daphnia) étaient les espèces les 

plus sensibles à ce métal (Schubauer- Berigan et al., 1993; Dobbs et al.,1994).  

Mastin et Rodgers (2000) ont étudié la toxicité et la biodisponibilité des pesticides à 

base de cuivre sur des animaux d'eau douce et ils ont classé : Daphnia magna, Pimephales 

promelas, Hyalella azteca, et Chironomus tentans, respectivement selon leurs sensibilités 

au sulfate de cuivre.   

Le cuivre étant un élément phytotoxique, son accumulation dans le végétal pourrait 

conduire à des modifications morphologiques, biochimiques ou physiologiques dans les 

différentes parties de la plante, perturbant les interactions plante-bio-agresseur (Denaix et 

al., 2016). Pour les végétaux, algues et plantes supérieures, le cuivre inhibe la 

photosynthèse qui est liée à des processus biochimiques qui peuvent aussi être utilisés 

comme indicateurs de la toxicité : formation d’ATP, fixation du CO2 (incorporation de 

14C), production d’oxygène…etc (Yruela, 2005; Gilbin, 2001).  

Les métaux comme le cuivre peuvent être des inhibiteurs de l’incorporation de 

manganèse dans le phytoplancton marin (Sunda and Huntsman, 1996). Lors de sa 

pulvérisation, une partie des ions cuivre doivent être actifs (sous forme soluble) pour avoir 

une efficacité curative immédiate. L'autre partie, plus importante, doit être inactive à cet 

instant pour avoir une efficacité préventive. Dans le cas contraire, si tous les ions étaient 

solubilisés, la solution pourrait sur le moment brûler les organes végétaux (Reynier, 2011). 
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Pour les animaux (par exemple les poissons), au moins deux voies de pénétration du 

cuivre sont à considérer : les voies respiratoires et le système digestif. L’incorporation dans 

les cellules par l’une ou l’autre des voies va suivre les mêmes règles que pour un organisme 

unicellulaire : adsorption à la surface puis transport et diffusion à travers la membrane. En 

plus ils ne sont pas équipés de système de protection pour les complexes lipophiles qui 

peuvent se bio-accumuler dans les tissus adipeux et se bio-concentrer le long de la chaîne 

alimentaire (Gilbin, 2001).  

Le cuivre est un oligoélément nécessaire à très faible dose chez les mammifères. Il 

devient toxique pour l'homme avec des effets aigus au-delà de 0,3 à 1,4 g/kg de poids 

corporel, le sulfate de cuivre étant le plus toxique, les yeux, les muqueuses et la peau qui 

sont les plus couramment touchés, les problèmes respiratoires et irritations nasales peuvent 

être observés (Nagaraj et al., 1985; Patel et al.,1976; Chowdhury et al., 1961; Chugh et al., 

al 1975; Chuttani et al., 1965). 

Un syndrome pulmonaire dit Vineyard Sprayers’ Lung a été décrit chez des ouvriers 

viticulteurs manipulant la Bouillie bordelaise ; une pneumopathie interstitielle (parfois 

fibrosante), caractérisée par l'apparition de granulomes histiocytaires et de nodules 

fibrohyalins contenant du cuivre. Une forte incidence d'adénocarcinomes (surtout des 

carcinomes des cellules alvéolaires) a été rapportée chez ces patients, et aussi dans certains 

cas des lésions hépatiques (fibrose, cirrhose micronodulaire, angiosarcome) et une 

hypertension portale. Le cuivre a été aussi trouvé dans les macrophages prélevés dans les 

expectorations d'ouvriers chargés de pulvériser la Bouillie bordelaise sur la vigne 

(Plamenac et al., 1985). 

Les risques liés à l'inhalation ne semblent pas avoir été étudiés chez l'homme, mais 

l'OMS en 1998 relève qu'une exposition chronique à des aérosols ou vapeurs de “Bouillie 

bordelaise” induit une augmentation de l'absorption et de l'accumulation de cuivre dans 

l'organisme, sous certaines formes (organique ou inorganique) complexées (par exemple 

quand il se lie au diéthylthiocarbamate ou au  diethyldithiocarbamate , il devient très 

lipophile ce qui lui permet de pénétrer les organismes et de s’accumuler dans les 

membranes plasmiques (Campbell, 1994).  
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Claro (2001) mentionne qu’un excès de cuivre peut être néfaste à la santé humaine et 

nuire à la biologie du sol, la dose maximale de cuivre permise est de 50 ppm dans les 

cultures de plantes horticoles et fourragères. 

Enfin, Chez les bactéries coliformes, le cuivre inhibe les enzymes respiratoires de la 

membrane cellulaire (Domek et al., 1984). Des dommages de la paroi cellulaire et la lyse 

cellulaire en fonction de la concentration et du temps d’exposition ont été observées au 

microscope (Zevenhuizen et al., 1979). 

3. STRESS OXYDANT ET MECANISMES DE DEFENSE 

La notion de stress oxydant a été utilisée pour la première fois par Sies (1985), il est 

défini comme une altération cellulaire et tissulaire par des molécules oxydantes. C’est la 

résultante d’un déséquilibre profond dans la balance entre les prooxydants, producteurs 

d’espèces radicalaires, et les antioxydants, au profit des premiers.    

L’organisme possède des systèmes protectifs, cependant lorsque ces derniers ne 

peuvent plus faire face aux radicaux libres qui deviennent incontrôlables, conduisant ainsi 

à des dommages au niveau des molécules, des cellules et des organes pouvant mener 

potentiellement à la mort de l’organisme (Ďuračková et al, 2008). 

3.1. Radicaux libres et espèces réactives de l’oxygène (ROS)  

Les radicaux libres sont des espèces chimiques (atomes, ions ou molécules) qui 

possèdent un ou plusieurs électrons célibataires (électron non apparié) sur leur couche 

externe et capables d’existence indépendante (Close, 2007). Les espèces réactives de 

l’oxygène sont une famille d’entités chimiques regroupant les dérivés non radicalaires (ne 

possédant pas d’électron célibataire) dont la toxicité est importante, anion peroxyde O2 2-, 

peroxyde d’hydrogène (H2O2), peroxynitrite (ONOO-) et les radicaux libres oxygénés 

(espèces chimiques possédant un électron célibataire non apparié) qui intéresse notre 

propos, anion superoxyde (O2-), radical hydroxyle (HO), monoxyde d’azote (NO )...etc 

(Novelli, 1997). Les origines des espèces réactives de l’oxygène (ROS) sont diverses, ils 

sont produits par le métabolisme cellulaire basal et également sous différentes conditions 

environnementales en présence de xénobiotiques.  

http://biblio.univ-annaba.dz/wp-content/uploads/2019/02/These-Otmani-Hadjer.pdf
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Chez les organismes aérobies l’oxygène est indispensable pour leur survie, le 

métabolisme énergétique aérobie dépend de la phosphorylation oxydative, un processus 

par lequel l’ATP est formé. Cependant, il a été estimé qu’environ 1 à 3 % de l’O2 

consommé par les animaux est converti en ROS dans la mitochondrie ou des métabolites 

de l’O2 fortement réactifs peuvent se former pendant des réactions de transfert d'électrons. 

(Thannickal et Fanburg, 2000).  

Différents xénobiotiques sont capables d’initier la formation de ROS : les 

contaminants organiques tels que les composants du cycle redox, les hydrocarbures 

aromatiques polycycliques, hydrocarbones halogénés, dioxines et pentachorophénol; 

métaux (aluminium, arsenic, cadmium, chrome, mercure, nickel, vanadium) ; contaminants 

volatiles (NO2, O3, SO2), peroxides ; radiation UV ; hypoxie et hyperoxie. Ces 

contaminants peuvent stimuler la production de ROS par différents mécanismes 

(Arumugam et al., 1999; Halliwell et Gutteridge, 1999; Schlezinger et al., 1999; Strolin-

Benedetti et al., 1999). 

3.1.2. Différents dérivés réactifs de l’oxygène  

A. Dérivés primaires non radicalaires de l’oxygène 

Ils ne possèdent pas d’électrons non appariés mais sont des précurseurs des radicaux 

libres et sont aussi réactifs que ceux-ci.   

 Le peroxyde d’hydrogène H2O2 : Le peroxyde d’hydrogène (H2O2) qui est formé 

par dismutation de l’anion superoxyde (O2-) sous l’action de la super oxyde 

dismutase (SOD). Il participe à la production d'espèces très réactives comme le 

radical hydroxyle (OH) et son action est plus importante comme initiateur de la 

cytotoxicité des radicaux libres plutôt qu'en tant qu'espèce réactive. Bien qu’il est 

moins réactif que certains autres ROS, en réagissant avec l’anion superoxyde, il 

fournit l’hydroxyle (Halliwell et Gutteridge, 1985; Yu, 1994 ; Belkheiri, 2010 ). 

2O2
- + 2H+ → H2O2 + O2 SOD 

Fe3+ + O2 - → Fe2+ + O2      

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + OH- + OH 

H2O2 + O2 -→ HO● + OH- + O2 
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 L’acide hypochloreux HOCl : Essentiellement produit à partir de peroxyde 

d’hydrogène et d’ion chlorure (Belkheiri, 2010), il se produit selon la réaction 

suivante :  

H2O2+ H+ + Cl- → H2O + HOCl 

 L’oxygène singulet (1O2) : Il est très instable, il peut apparaître durant les cycles 

de peroxydation lipidique, amplifiant ainsi les processus d'autoxydation. A partir de 

l’oxygène moléculaire, chaque réduction aboutit à la formation des espèces appelées 

espèces actives de l’oxygène (ROS) : le radical anion superoxyde (O2
-) et sa forme 

protonée le radical hydroperoxyle (HO2
) , l’ion peroxyde (O2

2-) et ses formes 

protonées l’anion hydroperoxyle (HO2
 - ) et le peroxyde d’hydrogène (H2O2), le 

radical O- et sa forme protonée le radical hydroxyle (HO) et enfin O2
- et sa forme 

protonée, l’eau H2O, O2
 - , H2O2 et HO. Il peut diffuser à travers les membranes 

et peut accepter deux électrons simultanément pour former des peroxydes. Il a pour 

cibles biologiques les membranes, les acides nucléiques et les protéines (Belkheiri, 

2010 ; Bonnot, 2009 ; Oueslati, 2017 ; Redmond et Kochevar, 2006). 

H2O2 + HOCl → H2O + H+ + Cl- + 1O2 

 Le peroxynitrite (ONOO- ) : Chez les organismes supérieurs qui synthétisent du 

monoxyde d’azote (NO) par l’activité de NO synthase (NOS), le superoxyde peut 

réagir avec NO pour former l’anion peroxynitrite (ONOO- ) très délétère vis-à-vis 

des composés biologiques (Bonnot, 2009). En présence de dioxygène, le monoxyde 

d’azote (NO) donne des oxydes d’azote (ONOO, N2O3) qui sont généralement 

des agents nitrosants conduisant à la formation de nitrites et de nitrosothiols dans 

les milieux biologiques. Par contre en présence de l’anion superoxide (O2
-), le 

couplage avec NO produit l’anion oxoperoxonitrate appelé couramment 

peroxynitrite (ONOO- ) (Beckman et Koppenol, 1996 ; Belkheiri, 2010 ). 

B. Les dérivés primaires, radicaux libres oxygénés 

Ils possèdent un électron libre non apparié et sont extrêmement réactifs.  

 L’anion superoxyde (O2
-) : Il peut se former par réaction de l’oxygène avec un 

électron (généralement cet électron provient d’une fuite au niveau de la chaîne 
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respiratoire mitochondriale, plus précisément l’accepteur terminal : le cytochrome 

oxydase du complexe IV de la chaîne de transport électronique de la membrane 

interne mitochondriale) (Han et al.,2001 ; Babcock, 1999).  

Ainsi l’oxygène n’est réduit que partiellement : 2% de l’oxygène subit une réduction 

mono électronique au niveau de l’ubiquinone. (Cadenas et Davies, 2000). 

L'efficacité de l'activité antioxydante de l'ubiquinone (Q) dépendrait du sort de la 

semiquinone (SQH) qui peut exercer une activité contraire (c'est-à-dire pro-

oxydante) via la formation d’anion superoxyde (Belkheiri, 2010). La NADPH 

oxydase se trouve dans la membrane plasmique est également une source 

importante d’anion superoxyde (Cross et al., 1999). 

NADPH + 2O2 → NADP+ + H+ + 2O2
- + NADPH oxydase 

Le radical superoxyde est moins réactif que le radical hydroxyle, mais sa durée de 

vie est plus longue et il peut diffuser loin de son lieu de production. Ce radical a peu 

de cibles privilégiées (les superoxyde dismutases, le cytochrome c, l’ascorbate), il 

réagit avec le peroxyde d’hydrogène pour fournir le radical hydroxyle en présence 

de fer (Fe) (Belkheiri, 2010 ; Halliwell et Gutteridge, 1986 ; Keyer et Imlay, 1996). 

 Le radical hydroxyle HO : Le radical hydroxyle (OH) résulte de la fission 

homolytique de la liaison O-O du peroxyde d’hydrogène (Halliwell et Gutteridge, 

2015). Il peut se former par réaction du peroxyde d’hydrogène avec un ion ferreux 

(réaction de Fenton), ou par réaction du peroxyde d’hydrogène avec l’anion 

superoxyde (réaction de Haber-Weiss) ou sous l’effet de radiations ionisantes 

(rayons X ou gamma), les rayonnements UV (rupture homolytique de H2O2), les 

ultrasons (cassures des liaisons de l’eau) et les radiations ionisantes (radiolyse de 

l’eau) sont également capables de générer (HO). De par sa demi-vie courte environ 

une nanoseconde), il diffuse peu et agit directement sur le site de production 

(Belkheiri, 2010 ; Wink, 1994 ; Von Sonntag, 2008). Il peut être générer en présence 

de cations métalliques tels que Fe2+ (réaction de Fenton), ou de Cu+ 2.  

H2O2 + Fe2+(Cu1+) → HO + OH- + Fe3+(Cu2+) (Réaction de Fenton) 
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 Le radical hydroperoxyle (HO2
) : C’est la forme protonée de l’anion superoxyde. 

L’anion superoxyde est en équilibre constant avec le radical perhydroxyle (HO2
) 

qui est beaucoup plus oxydant que lui. L’anion superoxyde peut être alors 

transformé soit spontanément, soit par la superoxyde dismutase en peroxyde 

d’hydrogène (H2O2) (Hool et Clin, 2006; Bonnot, 2009).  

 Le monoxyde d’azote ou oxyde nitrique (NO) : C’est un agent vasodilatateur. Il 

est synthétisé par les Nitroso Synthases (NOS) selon la réaction ci-dessous. Le 

peroxynitrite est cytotoxique et oxydant pour les résidus méthionine, les thiols et les 

thioéthers (Moncada et al.,1993 ; Cosentino, 2002 ; Sennequier et  Vadon, 1998). 

L- Arginine + O2      →          L- Citrulline + NO 

                                                    NOS 

C. Dérivés secondaires de l’oxygène 

 Ces radicaux se forment par réaction des radicaux primaires ci-dessus avec certains 

composés biochimiques de la cellule. 

 Le radical peroxyle (ROO) : C’est un radical très réactif avec la plupart des 

molécules, il est impliqué notamment dans la propagation de l’oxydation des acides 

gras polyinsaturés des membranes cellulaires (Belkheiri, 2010). Le radical 

hydroxyle est capable d’arracher un hydrogène sur les carbones situés entre deux 

doubles liaisons des acides gras polyinsaturés (AGPI) : c’est la phase d’initiation. 

Le radical lipidique réagit avec une molécule d’oxygène pour former un radical 

peroxyle (ROO) (Fig. 6), suffisamment réactif pour arracher un H+ à un AGPI 

voisin, propageant ainsi la réaction (Atkin et al.,  2005). 

 

Figure 6. Structure du radical peroxyle (Belkheiri, 2010) 
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3.2. Conséquences des ROS sur les cibles biologiques 

3.2.1. Oxydation des protéines 

Les protéines sont des constituants cellulaires structurels et fonctionnels, dont 

l’oxydation des acides aminés, surtout les soufrés et les aromatiques, entraînent des 

déformations structurales, facilitant de ce fait leur agrégation ou leur dégradation par les 

protéases (Squier, 2001) entrainant par la suite le dysfonctionnement des organes (Levine 

et Stadtman, 2001).  

L’oxydation des acides aminés est généralement induite par le radical hydroxyle mais 

peut aussi l’être par H2O2. Ces modifications peuvent intervenir sur la chaîne carbonée 

principale (Berlett et Stadtman, 1997) ou des chaînes latérales (Uchida et al., 1990). 

L’oxydation des acides aminés soufrés entraîne une perte des groupements thiols 

(Davis et al, 2001). Elle concerne particulièrement les enzymes antioxydantes qui 

contiennent très souvent des groupements thiols (-SH). L’intégrité GSH des membranes 

cellulaires est également menacée par l’oxydation des protéines du fait de la modification 

du caractère antigénique et des propriétés fonctionnelles et des protéines membranaires 

(récepteurs ou enzymes) (Gruber et al., 2006 ; Jacob et al., 2006).  

La plupart des dommages sont irréparables et peuvent entraîner des modifications 

fonctionnelles importantes tels que la non-reconnaissance d’un récepteur par un ligand ou 

la perte d’activité enzymatique. Certaines protéines oxydées sont peu dégradées et forment 

des agrégats qui s’accumulent dans les cellules et dans le compartiment extracellulaire 

(Lehucher-Michel et al., 2001 ; Haleng et al., 2007). Ils peuvent même à terme entrainer 

la mort cellulaire (Droge, 2002).   

3.2.2. Oxydation des lipides 

Les acides gras polyinsaturés (AGPI) entrent dans la composition des membranes 

phospholipidiques et sont particulièrement sensibles à l‘attaque par l‘oxygène singulet et 

par les radicaux hydroxyles donnant des hydroperoxydes lipidiques (Halliwell et 

Gutteridge, 1999). L‘attaque oxydative par l’hydroxyle, est appelée «peroxydation 

lipidique» (Farmer et Davoine, 2007).  

http://biblio.univ-annaba.dz/wp-content/uploads/2019/02/These-Atailia-Amira.pdf
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Le radical hydroxyle est capable d’arracher un hydrogène sur les carbones situés entre 

deux doubles liaisons des AGPI : c’est la phase d’initiation. Le radical lipidique réagit 

avec une molécule d’oxygène pour former un radical peroxyle (ROO), suffisamment 

réactif pour arracher un H+ à un AGPI voisin, propageant ainsi la réaction (Atkin et al., 

2005). Il en résulte une altération de la fluidité membranaire qui conduit inévitablement à 

la mort cellulaire. Chaque radical R• peut être à l’origine d’une centaine de molécules 

d’hydroperoxyde avant que survienne la phase de terminaison. La réaction en chaine peut 

être interrompue (phase de terminaison) par l’association de deux radicaux libres et la 

formation d’un composé stable ou le plus souvent par la réaction du radical avec une 

molécule antioxydante (Delattre et al, 2005). Les peroxydes générés seront neutralisés par 

le glutathion (Lehucher-Michel et al., 2001).  

L’hydroperoxyde lipidique (ROOH) formé peut être oxydé en présence de métaux de 

transition divalents de Fe2+ ou Cu2+ entraînant ainsi la formation d’alcalanes et d’aldéhydes 

toxiques dont le malonyldialdéhyde (MDA) ou le 4-hydroxynonenal (4-HNE), des acides 

thiobarbituriques (TBAS), issues de la décomposition des hydroperoxydes lipidiques, dont 

ces produits du stress oxydative ont été classés comme des marqueur de la peroxydation 

lipidique (Esterbauer et al., 1991 ; Niki, 2008 ; Tsikas,  2017).  

La peroxydation lipidique provoque une désorganisation des membranes (cellulaire, 

HDL, LDL), entraînant une inactivation des systèmes enzymatiques membranaires, une 

diminution de la fluidité et une perte de la perméabilité sélective, pouvant conduire à la 

mort de la cellule (Hatta et Frei, 1995).  

3.2.3. Dommage de l’ADN 

Une fois endommagée, la molécule d’ADN ne peut pas être remplacée et doit être 

réparée. Toute modification de la structure chimique de l'ADN risque d'entraîner un 

changement dans l'information génétique. Quatre classes principales de dommages : les 

coupures simples et doubles brins, les pontages ADN-ADN et ADN-protéines et les sites 

abasiques (Favier, 2003). Ces attaques sont essentiellement causées par le HO.  
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Les dommages sont de différents types : 

 Modification de base azotée, en particulier la guanine qui peut être transformée en 

8- hydroxy-2’-déoxyguanosine (8-OHdG) ou encore la thymine en thymine glycol. 

Cela entraine un non-appariement des bases, ou un mauvais appariement, ou encore 

un blocage de la réplication de l’ADN.  

 Destruction de la liaison entre la base et le désoxyribose, à l’origine d’un site 

dépourvu de base ou « abasique », qui s’avère être non fonctionnel. 

 Destruction du désoxyribose, responsable d’une cassure de brin, létale pour la 

cellule.  

 Formation de pontages avec des protéines, ou avec des dérivés d’oxydation 

lipidique, des aldéhydes mutagènes tel que le MDA, formant des adduits sur les 

bases de l’ADN de type MDA-guanine (Cadet et al., 2002 ; Haleng et al., 2007).   

Les protéines synthétisées pourront alors être non-fonctionnelles dans la cellule 

initialement endommagée, mais aussi dans toute la descendance. Le radical hydroxyle 

(OH) présente la plus importante réactivité avec les bases et les sucres constituant la 

molécule d’ADN (Evans et al., 2004), tandis que l’oxygène singulet attaque en priorité la 

guanine pour la convertir en thymine (Miller et Sweatt, 2007).   

Les bases modifiées comme la 8-OHdG qui est un marqueur des dommages oxydatifs 

de l’ADN. Les mutations au sein de l’ADN conduisant à des altérations du message 

génétique impliquées dans le déclenchement du cancer et le vieillissement (Lehucher-

Michel et al., 2001 ; Henle et al., 1996). 

L’ADN mitochondrial est la cible privilégiée des oxydations par les ROS du fait de 

son potentiel de réparation plus faible que celui de l’ADN nucléaire et de sa proximité 

directe de l’une des principales sources des ROS cellulaires : la chaîne respiratoire 

mitochondriale. Ainsi, le taux de bases oxydées serait 2 à 3 fois supérieur dans l’ADN 

mitochondriale par rapport à l’ADN nucléaire (Stevnsner et al, 2002).  

 

 

 

http://biblio.univ-annaba.dz/wp-content/uploads/2018/02/These-Yaiche-Fatma.pdf
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3.3. Systèmes de défenses antioxydants 

Le terme d’antioxydant désigne toute substance qui, présente à faible concentration 

par rapport à celle du substrat oxydable, retarde ou inhibe significativement l’oxydation de 

ce substrat (Pastre et Priymenko, 2007). Ils peuvent empêcher ou retarder les processus 

d'oxydation causés par les radicaux libres et les espèces réactives de l'oxygène (Heo et al, 

2007). Ils ont la capacité de contrecarrer les effets néfastes des radicaux libres dans les 

tissus (Bandyopadhyay et al, 2007). 

 

Figure 7. Les molécules enzymatiques et non enzymatiques qui interviennent dans la 

détoxication cellulaire (Lallement, 2014) 

 

3.3.1. Différents types d’antioxydants 

Les cellules utilisent de nombreuses stratégies antioxydantes distribuées dans tous les 

compartiments de l’organisme, qu’ils soient intracellulaires, membranaires ou 

extracellulaires et consomment beaucoup d’énergie pour contrôler leurs niveau d’espèces 

réactives de l’oxygène (Sen et Goldfarb, 2000). Les systèmes antioxydants peuvent être 

classés selon leur mode d’action, leur localisation cellulaire et leur origine (Delattre et al., 

2005). Dans le cas où les ROS continuent à s’accumuler, une adaptation plus consistante 

de la cellule est nécessaire avec l’induction de gènes codant des enzymes anti oxydantes, 

des protéines chaperons, des enzymes impliquées dans la réparation de l’ADN et des 

protéines. La répression des systèmes susceptibles de libérer des ROS, notamment la 

chaîne respiratoire, les cytochromes P450 et la NADPH oxydase (Morel et Barouki, 1998; 

Morel et Barouki, 1999).  
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A. Systèmes enzymatiques  

Les enzymes existent à l’état endogène, les antioxydants primaires, qui sont pour la 

plupart des enzymes, vont limiter la production des espèces réactives de l’oxygène (ROS) 

et les antioxydants secondaires, qui peuvent être des substances lipo- ou hydrosolubles, 

vont piéger les ROS sous une forme peu réactive (Zielinski et Portner, 2000).   

Les antioxydants enzymatiques SOD, CAT, GPx et GR sont considérés comme la 

première ligne de défense contre les ROS. 

A.1.   Superoxyde dismutase (SOD)  

La SOD intervient en première ligne contre le stress oxydant car le superoxyde est le 

premier radical libre formé lors d’un stress et assure ainsi sa dismutation en peroxyde 

d’hydrogène (McCord et Fridovich, 1969; Nordberg et Arnér, 2001; Mates, 2000 ; Haleng 

et al., 2007). 

O2
-  + 2H+ → H2O2 + O2 

Il existe trois types de SOD chez l’homme notamment : la SOD à cuivre-zinc présente 

dans le cytoplasme (Cu-ZnSOD), la SOD à manganèse (Mn-SOD) présente dans les 

mitochondries et une SOD extracellulaire qui est la SOD à cuivre-zinc (Cu/Zn-SOD) 

(Zelko et al., 2002). Les différentes SODs catalysent la même réaction avec une efficacité 

comparable (Desideri et Falconi, 2003; Rahman et al., 2006; Garrel et al., 2007). La 

dismutation des O2
- par la CuZn-SOD se décompose en deux étapes (mécanisme 

pingpong) (Goldstein et Czapski, 1991). 

SOD-Cu2+ + O2
- →SOD-Cu+ + O2 

SOD-Cu+ + O2 
- + 2H+ →SOD- Cu2+ + H2O2 

A.2.   Glutathion peroxydase (GPx) et reductase (GR) 

La glutathion peroxydase (GPx) agit en synergie avec la SOD puisque son rôle est 

d’accélérer la dismutation du H2O2 en H2O et O2. Lors de cette réaction deux molécules de 

glutathion réduit (GSH) sont oxydées en glutathion-disulfure (GSSG) (Mates et al., 1999; 

Powers et Lennon, 1999).   
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Il existe également une glutathion peroxydase associée à la membrane 

mitochondriale, la phospholipide-hydroperoxyde glutathion peroxydase (PHGPx) qui est 

spécifiquement impliquée dans la diminution de la peroxydation lipidique (Mates et al., 

1999 ; Nomura et al., 2000). La réaction catalysée par les GPx peut s’écrire :  

2GSH + ROOH→ GSSG + H2O +ROH 

La glutathion réductase, quant à elle, a pour rôle de régénérer le GSH à partir du 

GSSG grâce au NADPH qui est utilisé comme donneur d’électrons. En effet, la 

concentration cellulaire en glutathion étant limitée, il est nécessaire de le réduire 

constamment pour que la GPx maintienne sa fonction. Ces deux enzymes sont présentes 

dans le cytosol et dans les mitochondries (Garait, 2006). 

A.3.   Catalase (CAT)   

La catalase (CAT) est une enzyme cytosolique inductible dont la fonction est de 

protéger les systèmes biologiques contre les espèces réactives de l’oxygène (Romeo et al., 

2000). Elle catalyse la transformation du peroxyde d’hydrogène en eau et oxygène 

moléculaire (Arora et al., 2002). C’est une enzyme héminique capable de transformer le 

peroxyde d’hydrogène en eau et oxygène moléculaire (Bonnefont-Rousselot et al., 2003) 

et entre en compétition avec la GSH-Px pour l’H2O2.  Son induction est devient de plus en 

plus importante quand les quantités d’H2O2 sont élevées (Sayre et al., 2005; Finaud et al., 

2006). La CAT peut également catalyser la détoxication de substrats tels que les alcools et 

les phénols dans le cadre de la réaction de réduction de peroxyde d’hydrogène (Akyilmaz 

et Dinçkaya, 2003).  

H2O2→ H2O + ½ O2 

H2O2 + R’H2 →R’ + 2H2O    

A.4.   Glutathion-S-Transférase (GST)  

Enzymes multifonctionnelles essentiellement cytosoliques, qui jouent un rôle 

important dans la détoxification de composés électrophiles. Elles sont aussi impliquées 

dans des opérations diverses de transports et de biosynthèses intracellulaires (George et 

Buchanan, 1990). 

http://biblio.univ-annaba.dz/wp-content/uploads/2019/02/These-Kehili-Nardjess.pdf
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La GST a une action indirecte sur la détoxification des ROS puisqu’elle permet le 

transport du GSH vers les compartiments cellulaires subissant des dommages oxydatifs. 

Avec la GR et la GPx, elle joue un rôle central dans la détoxification des ROS par le GSH. 

(Tan et al., 1986 ; Béguel, 2012).  

La GST fait partie des enzymes de la phase II, son rôle essentiel est de coupler un 

groupement hydrosoluble à un xénobiotique préalablement métabolisé ou non par les 

enzymes de la phase I afin de le rendre lui-même plus hydrosoluble et donc plus facilement 

excrétable par l’organisme. Les GSTs catalysent la conjugaison d’un tripeptide, le 

glutathion réduit GSH à une multitude de substrats hydrophobes présentant un centre 

électrophile (Beckett et Hayes, 1993). Ci-dessous, le mécanisme de détoxication des GST:  

 

Outre leur capacité à former des conjugués thioéthers avec le GSH, les GSTs peuvent 

également catalyser d’autres réactions telles que la lyse des groupements thiols, la 

réduction d’hydroperoxydes organiques (réaction de type peroxydase) ou l’isomérisation 

de certains stéroïdes (Van Bladeren, 1988). 

B. Systèmes non-enzymatiques 

Contrairement aux enzymes antioxydantes, la plupart de ces composants ne sont pas 

synthétisés par l’organisme et doivent être apportés par l’alimentation. Dans cette catégorie 

d’antioxydant nous retrouvons les oligoéléments, la glutathion réduit (GSH), l’ubiquinone, 

le cytrochrome c et les vitamines E et C (Haleng et al., 2007). 

B.1.   Glutathion (GSH) 

Le glutathion (L-γ-glutamyl-L-cystéinyl-glycine) est un tripeptide ubiquitaire 

endogène dont les propriétés réductrices et nucléophiles jouent un rôle majeur dans la 

protection et la détoxification qui résulte principalement de sa fonction de co-substrat des 

GPx et de la GSH-S Transférase. La protection des tissus et des protéines transporteuses 

d’ions redox actifs comme l’hémoglobine, la transferrine, la ferritine, l’albumine, 
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détoxifiant au niveau hépatique et peut se lier aux métaux toxiques (mercure, arsenic... etc.) 

(Clarkson et Thompson, 2000 ; Hargreaves et al., 2002; Lyn Patrick, 2006).  

Dans les conditions physiologiques, le glutathion réduit (GSH) résistant à l’oxydation 

spontanée est maintenu en équilibre dans le cytosol avec sa forme oxydée disulfure 

(GSSG). Le glutathion neutralise les ROS comme les radicaux hydroxyles comme il peut 

réduire le peroxyde d’hydrogène et les lipoperoxydes et inactive l’oxygène singulet à 

PH=7. Il est utilisé dans la photosynthèse des phytochélatines et se trouve dans les 

membranes et les chloroplastes (Cadenas, 1989).  

B.2.   Métallothionéines 

Les métallothionéines sont des protéines non-enzymatiques, riches en soufre et en 

métaux et possédant les propriétés suivantes : Faible masse moléculaire (environ 10 kDa); 

60 à 75 acides aminés ; Forte teneur en cystéine (30% des acides aminés); Absence d’acides 

aminés aromatiques et d’histidine ; Absence de ponts disulfures ; Forte inductibilité par les 

métaux ; Localisation cytoplasmique ; Présence de motifs (Cys – X – Cys, Cys – X – X – 

Cys et Cys – Cys) où X est un acide aminé autre que la cystéine; Présence de complexe 

métal-thiolate tétraédrique (Fowler et al., 1987). A ce jour, les MT ont été identifiées chez 

environ 50 espèces d’invertébrés aquatiques différents, la majorité étant des mollusques et 

des crustacés. La fonction principale des MT est de réguler les concentrations 

intracellulaires de certains métaux essentiels à l'organisme, tels que le cuivre et le zinc, en 

les séquestrant afin d'éviter leur circulation à l'état libre dans les tissus et leur fixation sur 

d'autres protéines vitales (Winge et Miklossy, 1982). 

B.3.   Autres antioxydants  

Contrairement aux enzymes antioxydantes, la plupart de ces composants ne sont pas 

synthétisés par l’organisme et doivent être apportés par l’alimentation.  

 Oligoéléments : Le cuivre (Cu), le zinc (Zn), le manganèse (Mn), le sélénium (Se) 

et le fer (Fe) sont des métaux essentiels dans la défense contre le stress oxydant. 

Toutes les enzymes antioxydantes requièrent un cofacteur pour maintenir leur 

activité catalytique. Ainsi, la SOD mitochondriale a besoin de manganèse, la SOD 

cytosolique de cuivre et de zinc, la catalase de fer et la GPx de sélénium.  



PARTIE I : SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 
 

43 
 

Cependant, certains oligoéléments, notamment le fer, lorsqu'ils sont en excès dans 

l'organisme et sous leur forme réduite, peuvent avoir une action prooxydante 

(réaction de Fenton, d'Haber-Weiss) (Garait, 2006 ; Haleng et al., 2007). 

 Vitamines : La vitamine E étant liposoluble, elle se fixe aux membranes et peut 

ainsi séquestrer les radicaux libres empêchant la propagation des réactions de 

peroxydation lipidique.  La vitamine C, hydrosoluble, se trouve dans le cytosol et 

dans le fluide extracellulaire ; elle peut capter directement l’O2 et l’OH. Elle peut 

aussi réduire le radical α-tocophérol et ainsi permettre une meilleure efficacité de la 

vitamine E (Haleng et al., 2007 ; Packer et al., 1997). 

 Caroténoïdes : Plus de 600 caroténoïdes différents ont été isolés. Les fruits et les 

légumes en sont les principales sources alimentaires. Le chef de file des 

caroténoïdes est cependant le β-carotène, également appelé provitamine A (Haleng 

et al., 2007). 

 L’acide urique : un piégeur puissant de radicaux (OH , ROO , NOO …). Ces 

réactions conduisent à des espèces radicalaires qui seront à leur tour réduites 

(notamment par la vitamine C) (Belkheiri, 2010). 

 Coenzyme Q10 : Appelé ubiquinone avec une longue chaîne latérale isoprénique. 

A une chaîne latérale lui confère un caractère lipophile qui lui permet de s’insérer 

dans les membranes et les lipoprotéines. Il joue un rôle essentiel dans la chaîne 

mitochondriale de transport d’électrons et est un puissant inhibiteur de peroxydation 

lipidique, en synergie avec la vitamine E (Garait, 2006 ; Haleng et al., 2007). 

 Bilirubine : Est un produit terminal de la dégradation de l’hème, la bilirubine est 

capable de piéger ROO et l’oxygène singulet. Ainsi, elle protège l’albumine et les 

acides gras liés à l’albumine des attaques radicalaires (Neužil et Stocker, 1993 ; 

Haleng et al., 2007 ; Dwassy, 2014). 

 Les polyphénols : Ils sont présents sous forme d’anthocyanine dans les fruits 

rouges, sous forme de flavonoïdes dans les agrumes, l’huile de lin et sous forme 

d’épicatéchine dans le thé, le chocolat, les pommes, les oignons et les algues brunes. 

Globalement, ce sont d’excellents piégeurs des espèces oxygénées activées, et de 

très bons chélateurs des métaux de transition comme le fer et le cuivre (Manach et 

al., 2005; Kaliora et al.,2006). 
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 Métabolisme Activation Protection Toxicité 

Figure 8. Représentation schématique des voies majeures conduisant à la toxification et la détoxification des xénobiotiques 

organiques chez les animaux (Michel, 1993) 
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4. BIO-SURVEILLANCE DE LA QUALITE DE L’ENVIRONNEMENT 

La qualité de l’environnement est évaluée par plusieurs approches et elle est 

essentiellement concentrée sur les mesures physiques, chimiques, biologiques et 

microbiennes. Les méthodes de surveillance conventionnelles «ne peuvent pas refléter 

l'intégration de nombreux facteurs environnementaux et la durabilité à long terme de 

l'écosystèmes pour leur nature instantanée » (Le et al., 2016). 

Par conséquent, il est largement reconnu que l'utilisation d'autres indicateurs, en plus 

et en complément des techniques de surveillance physique et chimique, peuvent augmenter 

et améliorer l'évaluation et la gestion des écosystèmes aquatiques (Metcalfe, 1989 ; 

Ouyang, 2005;  Li, 2010 ; Zhou,2008 ; Le, 2016).  

 

Figure 9. Evaluation de la qualité de l’environnement par une approche globale –

chimique et biologique (Lagadic et Caquet, 1996) 
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Un test d’écotoxicité peut se définir comme l’utilisation de tout ou partie d’un ou de 

plusieurs organisme(s) vivant(s) comme « réactif(s) biologique(s) » pour mettre en 

évidence un effet écotoxicologique mesurable et interprétable à la suite d’une exposition 

(par exemple aigüe, chronique) à un (ou plusieurs) agent(s) chimique(s) ou physique(s) 

(Férard, 2013). Le bio-essai est un test expérimental réalisé pour identifier le potentiel 

toxique d’une substance ou d’un mélange de substances par la réponse biologique de 

l’organisme test, et déterminer les concentrations avec effets (CEx, LOEC…) ou sans effet 

(NOEC) (OECD, 2003).  

Les paramètres mesurés ou observés sont la survie, la taille, la croissance, le nombre 

de petits ou n’importe quel paramètre biochimique ou physiologique facilement 

quantifiable.  

Parmi les tests les plus utilisés en écotoxicologie dans l’étude de la toxicité à court 

terme, nous citons le test d’inhibition de la mobilité du crustacé Daphnia magna. Le test 

daphnie appliqué selon la norme ISO 6341 est applicable pour déterminer la toxicité aigüe 

des substances chimiques solubles ou pouvant être maintenues en suspension ou en 

dispersion stable dans les conditions d’essai, des effluents industriels et urbains épurés ou 

non et des eaux de surface ou souterraines naturelles (ISO 6341, 1996).  

Pour l’étude de la toxicité chronique, les essais sur la croissance algale et le test de 

reproduction chez les daphnies restent les plus utilisés. Le test sur algue est une méthode 

de détermination de la toxicité chronique par le suivi de la croissance sur plusieurs 

générations applicables aux effluents aqueux industriels et urbains, aux lixiviats ou extraits 

aqueux ainsi qu’aux eaux douces de surface ou souterraines (ISO 8692, 1996).  

Il existe deux tests de reproduction normalisés chez les daphnies. Il s’agit du test de 

reproduction 21 jours sur Daphnia magna (OCDE 211, 1998) et le test 7 jours sur 

Ceriodaphna dubia (AFNOR NF T90-376, 2000). Ces deux tests consistent à évaluer 

l’effet des toxiques sur la capacité reproductrice des daphnies exposées (Manar, 2008). 

L’extrapolation des effets au niveau populationnel consiste en l’évaluation des effets 

liés aux contaminants et s’appuie généralement sur des expérimentations au laboratoire 

dans lesquelles les effets observés sont des dommages cellulaires aux effets sur les traits 
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de vie des individus. Néanmoins l’interprétation ciblée porte sur des niveaux 

d’organisation biologiques supérieurs (populations, écosystèmes). C’est la raison pour 

laquelle l’écotoxicologie se tourne de plus en plus vers la modélisation pour étudier 

l’influence de contaminants sur la dynamique de population. Elle est en effet un outil 

incontournable pour extrapoler les effets observés au niveau individuel aux échelles 

d’organisation supérieures, critères plus pertinents d’un point de vue écologique (Massarin, 

2010). 

4.1. Notion de bio-indicateurs 

Les bioindicateurs sont définis comme espèces ou groupes d’espèces qui, par leur 

présence et/ou leur abondance, sont significatifs d’une ou de plusieurs propriétés de 

l’écosystème dont ils font partie (Guelorget et Perthuisot, 1984).  

Les invertébrés sont utilisés comme bioindicateurs de pollution. Il en est ainsi des 

mollusques bivalves et des gastéropodes terrestres et aquatiques, les annélides (Polychètes, 

Achètes) et surtout les oligochètes et certains arthropodes (les crustacés) (Beeby, 2001). 

Les tests daphnie aigus et chroniques objet de notre étude sont utilisés dans le cadre 

réglementaire. Les espèces bioindicatrices sont généralement divisées en 3 catégories selon 

Champeau (2005) :  

 Indicateurs biologiques : Qui renseignent sur la composition et la structure des 

écosystèmes en observant la simple présence ou absence d'espèces.  

 Organismes tests : Utilisés dans des procédures standardisées dans les laboratoires 

de recherche en écotoxicologie.  

 Organismes de surveillance : Qui permettent de mesurer la qualité et la quantité 

de substances toxiques dans l’environnement et dans certains cas d'en détecter les 

effets. Ces indicateurs peuvent déjà exister dans l'écosystème (surveillance passive) 

ou y être introduits de façon standardisée (surveillance active).  
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4.2. Notion de biomarqueur  

Un biomarqueur se définit comme un changement observable et/ou mesurable au 

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

l’exposition présente ou passée d'un individu a au moins une substance chimique à 

caractère polluant (Lagadic et al., 1997; Stagg, 1998; Key et al., 2006). Ils permettent ainsi 

de prédire les dommages potentiels pouvant menacer l’écosystème et prendre des mesures 

nécessaires pour remédier à la situation avant que celle-ci ne devienne trop critique (Den 

Besten et al., 2001).  

La figure ci-dessous illustre les différentes relations entre les principaux 

contaminants les marqueurs biologiques associés :  
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Figure 10. Relations entre les principaux contaminants et les marqueurs biologiques 

(Narbonne et al., 1999) 
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Les biomarqueurs peuvent être classés en trois catégories :  

 Biomarqueurs d'exposition : Caractérisés par leur réponse précoce et leur 

spécificité de réaction. Ils sont induits par un type spécifique de polluants. 

 Biomarqueurs d'effet : Correspondent à une altération biologique qui, en fonction 

de l'intensité de la réponse, peut être associée à une altération possible de l'état 

physiologique de l'individu, comme des effets sur 1a croissance ou sur le succès 

reproducteur.  

 Biomarqueurs de sensibilité/susceptibilité : Utilisent la mise en évidence de 

caractères de résistance d'origine génétique des organismes à certains contaminants, 

comme la synthèse d'enzymes moins sensibles ou une augmentation du pouvoir de 

détoxication (résistance des insectes aux pesticides) (Champeau, 2005).  

4.3. Marqueurs biochimiques du stress oxydatif  

En fonction de l‘espèce réactive (O2, O2
-, H2O2, OH) et de la cible moléculaire 

(protéines, lipides, glucides, acides nucléiques), qui peut présenter des sensibilités 

marquées (lipides insaturés, acides aminés et composés aromatiques, fonctions -SH et CH3-

S-), les modes d'action des ROS et les produits terminaux d'oxydation formés seront 

différents.  Parmi les produits terminaux obtenus, certains sont souvent utilisés comme 

marqueurs du stress oxydatif. C'est le cas du malondialdéhyde (MDA) et des 

phytoprostanes pour les lipides, des protéines carbonylées pour les protéines et de la            

8-oxo-guanine ou 8-oxo-désoxyguanosine pour l'ADN (Lopresti et al., 2014 ; Charissou, 

et al.,2004 ; Armstrong et al., 2002). Toutefois, il existe un grand nombre de produits 

d’oxydation autres que ceux précédemment cités, ce qui rend difficile le choix de 

marqueurs caractéristiques (Ramel, 2009). 

4.4. Neurotoxicité (cas de l’Acetylcholinestérase) 

Le transfert du flux nerveux au niveau de la synapse est assuré par un médiateur 

chimique : l’acétylcholine qui se libère dans la fonte synaptique inter-neuronale ou neuro-

musculaires. 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 qui se propage tout au 

long d’axone (figure 11) (Bocquené et Galgani, 1998).  
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Figure 11. Représentation schématique d’une synapse cholinergique entre deux 

neurones avec les cibles principales des insecticides (Raymond-Delpech et al., 2005) 

Légendes : ACh : acétylcholine ; AChE : acétylcholinestérase ; nAChR : récepteur cholinergique de type 

nicotinique; Na : canal sodium. 

Le transport synaptique est un processus qui s’achève dès l’intervention de 

l’acétylcholinestérase, c’est l’enzyme qui dégrade par hydrolyse ce médiateur chimique, 

afin de stopper rapidement la stimulation du récepteur (Bocquené et Galgani, 1998).  

Les inhibiteurs de l'acétylcholinestérase (AChE), sont les carbamates et les 

organophosphorés qui sont connues par leur haute toxicité vis-à-vis des organismes non 

cibles dont les invertébrés aquatiques par exemple et qui ont soulevé des préoccupations 

environnementales très importante (Mdegela et al., 2010 ; Martin et al., 2011;Van Dyk et 

Pletschke, 2011). 

Les inhibiteurs de l'AChE perturbent la transmission nerveuse en se liant au site 

estérique de l'AChE (Fukuto, 1990 ; Main, 1969) qui inhibe la dégradation du 

neurotransmetteur acétylcholine à en acétate et choline. L'accumulation d'acétylcholine au 

niveau des synapses cholinergiques entraîne une paralysie (immobilisation) et 

éventuellement à la mort (Zinkl et al., 1991 ; Saglio et al., 1996). 

Pour un toxique ayant un site cible spécifique, par exemple AChE, le temps 

l'évolution de l'activité enzymatique est étroitement liée aux effets au niveau de 

l'organisme, par exemple l'immobilisation. Il est connu que les carbamates se lient de 

manière réversible à la cible enzyme AChE. Cela les rend moins toxique que les 

organophosphorés qui se lient de manière irréversible (Fukuto, 1990).  
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L’activité acétylcholinestérase met en évidence l’effet perturbateur d’un toxique sur 

une activité enzymatique. Cependant ce n’est pas le cas pour les biomarqueurs du système 

de biotransformation, qui permettent la prise en charge de ce xénobiotique dans une voie 

de métabolisation (Lagadic et al., 1997) souvent à la base de la détoxication. De ce fait, les 

acétylcholinestérases sont considérées comme étant des biomarqueurs en puissance de 

l’état des fonctions neurologiques (Grue et al., 1997).  

Pour une évaluation précise de la toxicité, en particulier dans des conditions 

d'exposition réalistes sur le plan environnemental, il est important de comprendre la 

dépendance temporelle des effets toxiques sur l’échelle de l'organisme et sur le l’échelle 

moléculaire.  

5. ESPECE BIO-INDICATRICE ETUDIEE  

Les méthodes d’analyses physico-chimiques, ne prennent généralement pas en 

compte la notion de spéciation ou de biodisponibilité des polluants. Il est donc apparu 

nécessaire de compléter ces mesures par «bio-monitoring» permettant d'évaluer l'effet 

potentiel global des substances présentes dans le milieu vivant (Ladhar et al., 2009).  

Certaines espèces sont très sensibles aux variations des conditions 

environnementales, qu’elles soient d’origine biotique ou abiotique et y répondent 

proportionnellement par des changements mesurables à différents niveaux d’intégration 

(spatial, morphologique, physiologique, cellulaire, ou bien encore moléculaire). Tous ces 

changements peuvent, s’ils sont bien utilisés, constituer des bio-indicateurs, outils précoces 

et sensible à une large gamme de polluants, pour détecter une dégradation comme une 

restauration du milieu (Wu et al., 2005 ; Figueira et al., 2009).  

Les cladocères, et spécialement les daphnéidées, ont été largement utilisés dans la 

toxicologie aquatique. L’espèce choisie Daphnia magna, recommandée en tant qu’espèce 

modèle dans différents bio-essais standardisés pour l’évaluation des risques chimiques. 

Cette espèce est choisie pour des essais rapides en toxicologie moderne pour diverses 

raisons : une manipulation ainsi qu’un élevage facile au laboratoire du fait de sa taille 

relativement petite ;  un court cycle de vie ce qui permet de suivre l'effet des polluants sur 

plusieurs générations ; un mode de reproduction asexuée (population génétiquement stable) 
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et une fécondité élevée (pontes abondantes) et enfin une sensibilité à une large gamme de 

produits chimiques (Adema, 1978; Slooff et al., 1983 ; Kimerle, 1985 ; Persoone et 

Janssen, 1993).  

Aussi, son immobilisation constitue une réponse facile à observer sachant que 

l’inhibition de la mobilité précède la mort dans la majorité des cas (Chèvre, 2000 ; Santiago 

et al., 2002 ; Cauzzi, 2007 ; Boillot, 2008 ; Manar, 2008 ; Zeman, 2008 ; Massarin, 2010 ; 

Toumi, 2013).  

En plus, sa large distribution et son rôle dans la chaîne trophique lui confère un grand 

intérêt écologique pour les milieux dulçaquicoles (Haney et Buchanan, 1987). En 

comparaison avec les autres zooplanctons, les daphnies peuvent atteindre des taux de 

filtration élevés (Muck et Lampert, 1984; Reynolds , 1984)  et peuvent réaliser une 

filtration totale du milieu si les conditions sont favorables (Thompson et al., 1982; Köthe 

et Benndorf, 1994). 

Toutes ces raisons ont encouragé l’adoption de cette espèce pour la normalisation au 

niveau international dans les essais de toxicité à court et à long terme. Ces tests incluent 

des tests aigus qui se déroulent sur 24 h ou 48 h et des tests chroniques qui se déroulent sur 

14 ou 21 jours (OECD, 1998 ; US EPA, 2001 ; ISO, 1996 ; ASTM, 2001).  

Son utilisation a largement augmenté dans les tests réglementaires pour l’évaluation 

des risques des substances nouvellement mises sur le marché (Liu et al., 2006). Plusieurs 

travaux ont utilisé cette espèce dans l’évaluation de l’impact des polluants (effluents 

domestiques, rejets industriels, stations d’épuration…) sur l’environnement.  

5.1. Description de Daphnia magna 

Daphnia magna Straus, connu également sous le nom de "puces d’eau" est un 

microcrustacé de l'ordre des cladocères fréquemment rencontré dans les eaux douces des 

climats tempérés. Largement répandu dans l’hémisphère nord, cet organisme est 

susceptible de coloniser une variété importante de types d'eaux douces : mares (temporaires 

ou non), étangs, lacs, canaux, cours d’eau à faibles débits et bassins riches en matière 

organique et peu oxygénés (Santiago et al., 2002 ; Cauzzi, 2007 ; Boillot, 2008).  
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Herbivore ou décomposeur, ce cladocère assure une fonction importante dans les 

transferts de matière et d’énergie des écosystèmes aquatiques. Ils prennent part à 

l’alimentation des poissons planctonophages ou omnivores, mais également à celle des 

alevins et invertébrés aquatiques (Santiago et al., 2002).  

A. Morphologie   

 La taille de la daphnie adulte varie entre 3 et 5 mm et est subdivisée en deux parties :  

 Tête : Comporte un œil composé l’organe sensitif des daphnies, il est composé de 

22 lentilles et 4 muscles qui tiennent l’œil en position et le garde continuellement 

en mouvement de ration partielle, et dont le rôle est d’aider l’animal à s’orienter au 

cours de la nage, une bouche, deux antennes qui aident à sa locomotion saccadée et 

deux antennules qui, chez le mâle, servent de crochets généralement lors de 

l’accouplement (Amoros, 1984).  

 Corps : Recouvert par une carapace transparente qui se renouvelle à chaque mue 

marquée par un doublement du volume de l’organisme pendant une minute dû 

essentiellement à une brusque entrée d’eau dans l’animal. Il est composé de 

quelques segments thoraciques avec 4 ou 6 paires de pattes et d’un abdomen entouré 

d’une carapace et terminé par deux crochets (Green, 1956). 

La couverture externe de Daphnia, appelée cuticule, est rigide et mue à chaque fois 

que la taille de l'animal augmente laissant place à une nouvelle peau sous l'ancienne. 

L'intervalle entre deux mues est appelé « Instar » (Lawrence, 1982). La 

carapace transparente est sur le dos et représente simplement un pli de base du cou qui 

s’étend sur le reste du corps.  Chez les femelles l’espace dorsale entre la carapace et le 

corps et la poche incubatrice où à l’intérieur de laquelle reposent les œufs et les petits avant 

naissance (Manar, 2008). 

Les membres thoraciques battent en avant et en arrière dans la carapace et créent un 

courant qui balaye des petites particules d’eau dans l’espace entre les membres dotés de 

poils très fins assure la filtration du plancton (Massarin, 2010). Les pattes, sont localisées 

sur les bords externes des membres thoraciques qui peuvent aussi être utilisé par leur 

production de courant pour la respiration ; elles ont des parois lisses et fines et qui servent 

de réservoir d’oxygène. Elles sont foliacées (pour la plupart des espèces) et munies 
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d’appareils branchiaux et de système de filtration qui permet d’isoler les algues et les 

amener à la bouche (Beaumont et Cassier, 2004) 

Le système digestif est assez simple, avec un tube digestif et deux diverticules, il est 

composé de trois parties : l’œsophage, une partie médiane et une partie terminale de 

l’intestin. Il débute ventralement par la bouche et se termine, dans le poste-abdomen, par 

un rectum qui précède l’anus (Ebert, 2005).  

Le système nerveux est caractérisé par un ganglion cérébral, qui est situé près du 

système digestif et de l’œil (Amoros, 1984). 

 

Figure 12. Anatomie de Daphnia magna femelle adulte vue latérale (Amoros, 1984) 

Les ovaires sont disposés de chaque côté du tube digestif. La partie dorsale constitue 

une chambre de maturation où sont déposés les œufs lors de chaque ponte où se 

transforment en juvéniles qui sont ensuite relâchés dans le milieu extérieur (Ebert, 2005). 

Il existe un dimorphisme sexuel très net chez les daphnies. En effet, les mâles se distinguent 

des femelles par : la forme de la tête, une taille plus petite, la présence d’antennules plus 

développées, la partie antérieure du post-abdomen (située avant la griffe post-abdominale) 

plus proéminente ainsi que l’absence de poche incubatrice (Toumi, 2013). 
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Le cœur de Daphnia situe au niveau dorsal et il est antérieur à la chambre de ponte, 

c’est un petit sac avec deux trous à travers lequel le sang entre et une sortie principale vers 

le haut. Il n’y a pas de vaisseaux sanguins, aussi le sang circule librement entre différents 

organes (Ebert, 2005).  

Le sang est un liquide clair dans lequel circule un seul type de cellule dont la fonction 

est similaire à celle de nos globules blancs.  Un pigment respiratoire rouge, l'hémoglobine 

est dissoute dans le sang de Daphnia, ce dernier est aussi identique à la nôtre. 

L'hémoglobine absorbe une grande quantité d'oxygène qui peut être prise par les tissus et 

utilisée pour la respiration. Le fer constitue également une partie essentielle de 

l'hémoglobine (Green, 1956 ; Fox, 1957).  

B. Nutrition 

Daphnia magna se nourrit en filtrant de petite particules en suspension dans la 

colonne d’eau qui est constituée de particules d’algues planctoniques, généralement vertes. 

L’acheminement des particules vers l’organisme est assuré par les pattes thoraciques 

(phyllopodes) (Ebert, 2005). 

La nourriture est collectée plus particulièrement à l’aide des 3èmes et 4èmes pattes 

thoraciques foliacées garnies d’un peigne de longues soies (Amoros, 1984). Les particules 

ainsi piégées sont transférées via un sillon alimentaire jusqu’à la bouche (Toumi, 2013). 

De petits diverticules sont présents dans la partie médiane du tube digestif. Cette même 

partie est composée d’un épithélium et de microvillosités permettant l’absorption des 

particules. Les fèces sont excrétées par la partie terminale du tube digestif grâce à des 

mouvements péristaltiques (Ebert, 2005).  

La digestion est rapide et la nourriture reste dans le boyau seulement une demi-heure 

à une température de 18⁰C à 20⁰C. Toutefois, il est important de signaler que la quantité et 

la qualité de la nourriture joue un rôle primordial pour la reproduction et influence 

nettement la dynamique de population de la daphnie (Lynch et Ennis, 1983; Cowgill et al., 

1985). La qualité et la quantité de la nourriture semblent aussi influencer la sensibilité des 

daphnies aux toxiques (Winner et al., 1977; Enserink et al., 1995).  
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C. Cycle de vie  

Selon les conditions environnementales, le cycle de vie de la daphnie suit un des deux 

modes de reproduction : l’un asexuée et l’autre sexuée (figure 13). 

 

Figure 13. Schéma du cycle de vie de la daphnie (Ebert, 2005) 

 Cycle de vie asexué   

Lors des périodes de reproduction asexuée, les femelles existent seules et 

engendrent à partir d'ovules (non fécondés) d'autres daphnies filles génétiquement 

identiques à leur mère. La femelle produit une ponte après chaque mue et les œufs 

sont déposés dans sa poche incubatrice (Ebert, 2005). Les générations 

parthénogénétiques, sans apparition de mâles, se succèdent tant que les conditions 

du milieu restent favorables.  

Les daphnies deviennent matures, c’est-à-dire ont leur 1ère ponte, au bout de 6-7 

jours. Les juvéniles de cette première ponte restent dans la poche incubatrice 

pendant 3 à 4 jours, le temps de leur développement. Les juvéniles issus de la 1ère 

ponte sont donc libérés lorsque la daphnie est âgée de 9 à 10 jours.  

Au plus tard une heure après cette libération, la daphnie mue et dépose une nouvelle 

ponte dans sa poche incubatrice. Une fois la daphnie devenue mature, elle pond tous 

les 3 à 4 jours jusqu’à sa mort (50-70 jours) (Chèvre, 2000). 
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Figure 14. Reproduction des daphnies par parthénogénèse (Plaire, 2013) 

 Cycle de vie sexué   

La reproduction sexuée se met en place lorsque les conditions deviennent 

défavorables (manque de nourriture, pollution chimique, densité excessive, 

assèchement du volume d'eau, désoxygénation sévère, abaissement de la 

température, etc.…) (Toumi, 2013).  

Lors de ces périodes, les populations donnent naissance à une génération composée 

de mâles (diploïdes) et de femelles dont l’accouplement aboutit à la production 

d’œufs de résistance, qui éclosent lors du retour des conditions favorables de 

l’environnement (Chèvre, 2000).  

Les mâles sont nécessaires à la fertilisation de ces œufs de résistance (haploïdes). 

Les femelles produisent deux œufs à la fois (un pour chaque ovule), encapsulés dans 

une structure protective nommée éphippium. Cette carapace modifiée permet aux 

éphippies (oeufs de résistance) d’être résistants au froid ainsi qu’à la dessiccation 

(Innes, 1997; Ebert, 2005).  

 

Figure 15. Photographie d’une éphippie (A), la membrane de l’oeuf intérieure (B) et 

les œufs dormants (C) apparaissent (Cambronero, 2018) 
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D. Développement  

Quatre périodes distinctes peuvent être reconnues dans l'histoire de la vie de Daphnia 

magna : œuf, juvénile, adolescence et adulte. La durée de vie moyenne de D. magna est 

approximativement 40 jours à 25°C, et 56 jours à 20°C (Pennak, 1989). 

 

Figure 16. Diverses phases de la durée de vie d’une daphnie. (Tj) période juvénile ; 

(Tn) la période inter-mue (Soares, 1989) 

La croissance des jeunes est rapide. La maturité sexuelle est atteinte après environ 7 

jours. La longévité est d’environ 35 jours durant lesquels s’opèrent de 20 à 30 mues 

successives. La température optimale pour la croissance et la reproduction est d’environ 

20 °C (Unestam, 1973).    

Les étapes du développement d’un embryon normal chez les daphnies sont divisées 

en 6 stades distincts (Kast-Hutcheson et al., 2001). Le terme néonates est un anglicisme 

faisant référence aux daphnies nouvellement écloses expulsées de la poche incubatrice de 

leur mère.  

 Stade 1 : clivage, l’embryon est parfaitement sphérique, pas de différentiation 

cellulaire, ce stade se déroule entre 0 et 15 heures. 

 Stade 2 : gastrulation, début de la différentiation cellulaire, présence du blastopore 

et l’embryon devient asymétrique, ce stade se déroule entre 15 et 25 heures. 

 Stade 3 : maturation embryonnaire précoce, la tête et l’antenne secondaire sont 

différenciés, ce stade se déroule entre 25 et 35 heures. 

 Stade 4 : maturation embryonnaire moyenne, présence de l’œil pigmenté et 

développement des antennes qui restent collés à la seconde membrane 

embryonnaire, ce stade se déroule entre 35 et 45 heures. 

file:///C:/Users/lenovo-80XF/AppData/Roaming/Microsoft/Word/daphnia%20magna/thèses/daphnie_texte.pdf
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 Stade 5 : maturation embryonnaire tardive, rupture de la seconde membrane 

embryonnaire, extension partielle de l’antenne secondaire et l’épine est pliée sous 

la carapace, ce stade se déroule entre 45 et 50 heures. 

 Stade 6 : développement complet du nouveau-né et se déroule de 50 à 72h, 

développement des antennules et l’épine est bien décollée de la carapace. 

L’organisme commence à nager (Kast-Hutcheson et al., 2001). 

5.2. Utilisation des daphnies dans les tests de toxicité 

Malgré la diversité des espèces disponibles (Daphnia sp, Gammarus, Brachionus, 

Ceriodaphnia), le développement des bioessais normalisés, par les instances 

internationales dans le domaine de l’écotoxicologie aquatique, s’est basé 

préférentiellement sur le cladocère : Daphnia magna. L’usage de cette espèce a été 

recommandé aussi bien pour les tests aigus que pour les tests chroniques (Grandy, 1995).  

A. Etude des effets au niveau de l’individu  

On peut distinguer les études réalisées sur les œufs, les juvéniles et celles sur les 

daphnies adultes. Les tests classiques réalisés sur les juvéniles visent à évaluer les effets 

aigus d’une substance. Ces tests sont normalisés (ASTM, 2004 ; ISO 1996).  

Ils consistent à déterminer la concentration de l’échantillon qui cause 50% de 

mortalité après 24h et 48h d’exposition (CE50 : concentration conduisant à 50% d’effet) 

dans un système statique et dans des conditions contrôlées. Ces tests sont très couramment 

utilisés dans une première approche pour évaluer les effets aigus de substances sur les 

écosystèmes aquatiques car ils présentent de nombreux avantages : ils sont relativement 

faciles à mettre en œuvre et permettent dans des temps très courts (24 ou 48h) de tester un 

très grand nombre de conditions. 

Effets sur la croissance et la reproduction pour évaluer la toxicité chronique d’une 

substance, des tests sont classiquement réalisés sur les 21 premiers jours de la vie de 

daphnies. Comme pour les tests aigus, ces tests sont normalisés (OCDE, 1998). Différents 

paramètres peuvent être étudiés comme la mortalité, la fécondité ou la croissance, plus 

particulièrement, le nombre de juvéniles produits par daphnie en 21 jours est le critère 

d’effet couramment utilisé pour évaluer les effets chroniques.  
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B. Etude des effets au niveau énergétique 

Chez tous les organismes vivants, l’ensemble des processus biochimiques et 

physiologiques est étroitement lié au métabolisme énergétique. Chez les animaux, l’énergie 

qu’ils acquièrent vient de la nourriture qui est ingérée puis assimilée.  Cette énergie acquise 

par les organismes est allouée à différentes fonctions biologiques telles que la maintenance, 

le stockage de réserves, la reproduction et la croissance somatique (Baillieul et al., 2005, 

Glazier et Calow, 1991 ; Knops et al., 2001). Ces différents processus peuvent donc être 

reliés au sein de modèles énergétiques (figure 17). 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 17. Modèle énergétique au niveau individuel (Zeman, 2008) 

Chez les animaux, les principales formes de stockage de l’énergie sont représentées 

par le glycogène et les lipides. Lorsque les besoins sont importants, par exemple en période 

de reproduction ou à la suite d’un stress, ces réserves énergétiques peuvent être mobilisées 

(Thompson et Couture, 1991 et 1993). 

 Lors d’un stress, une mobilisation des réserves pour alimenter des mécanismes de 

compensation ou de défense peut entraîner une réduction des réserves d’un organisme 

(Mayer et al., 2002). Les mesures de réserves énergétiques peuvent alors être utilisées pour 

évaluer l’effet d’un stress. 

Généralement l’assimilation par individu et la consommation d’oxygène liée au 

métabolisme de base par individu changent en fonction de la taille des organismes. En 

accord avec l’hypothèse du coût métabolique, la croissance est affectée par un stress 

environnemental, les animaux stressés sont donc généralement plus petits (Kooijman, 

2001). 
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C. Etude des effets au niveau de la population 

L’histoire de vie des organismes peut être décrite par différents traits de vie comme 

la longévité, l’âge à la maturité sexuelle et la fécondité. Ces mesures au niveau de l’individu 

peuvent être intégrées dans des modèles de dynamique de population, comme par exemple 

dans des matrices de Leslie, afin d’évaluer les effets au niveau de la population.  

Depuis fort longtemps, de nombreux savants s’intéressent à la dynamique de 

populations que ce soit l’intérêt écologique, économique ou encore épidémiologique.  

La plupart des modèles mathématiques servant à décrire l’évolution temporelle du 

nombre d’habitants (humains ou animaux). La dynamique de population traite de la 

variation dans l’espace et le temps de la taille et de la densité de la population d’une ou 

plusieurs espèces. Ils sont généralement continus, en ce sens que la variable temporelle 

peut y prendre n’importe quelle valeur d’un intervalle de la droite numérique réelle, ils font 

alors appel à des équations différentielles. Mais, ils ne sont pas toujours fiables, notamment 

parce qu’ils négligent les durées de gestation et ne distinguent pas les taux de fécondité 

selon les âges (Bourlière, 1949 ; Turchin, 2003 ; Juliano, 2007;  Bacaër, 2008; 

Rechenmann, 2010 ; Cailly, 2011 ; Bair, 2012). 

Une altération des traits de vie des organismes peut donc avoir des effets rapides et 

directs sur la population comme une diminution de l’effectif, de la biomasse ou une 

altération de la structure de la population (Caswell, 2001; Durou et al., 2008). 

En 1945, Leslie publie, dans la réputée revue Biometrika, un article intitulé (On the 

use of matrices in certain population mathematics) ; il y développe un modèle pour décrire 

l’évolution temporelle du nombre de femelles dans des populations de souris et de rats. Il 

existe divers modèles de dynamique de population plus ou moins complexes. Le modèle 

de Leslie présente l’avantage d’être simple et facile à mettre en œuvre. Ce modèle est un 

modèle de dynamique de population structurée en classes d’âge qui permet de suivre 

l’évolution de l’effectif d’une population au cours du temps (Zeman, 2008). 

Grâce à ce modèle assez simple, il est possible de mettre en évidence les effets 

mesurés d’une substance sur des paramètres à l’échelle de l’individu (fécondité, survie …) 

qui ont le plus d’impact sur la dynamique des populations (Stark et al., 2004). 
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Au niveau individuel, les effets toxiques des contaminants sur les processus 

physiologiques des invertébrés peuvent apparaitre par une altération de plusieurs fonctions 

vitales et leurs spectre peuvent atteindre les performances individuelles impliquées dans la 

dynamique des populations (taux de ponte, taux de mortalité, âge de première 

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

métaboliques, cellulaires, tissulaires et aussi de modifications comportementales. Les 

effets éco-physiologiques et les modifications comportementales peuvent se répercuter aux 

niveaux d'organisation supérieurs et être en partie responsables des perturbations 

populationnelle, communautaire et écosystémique.  

Les études expérimentales menées tout au long de notre travail ont été réalisées au 

sein du Laboratoire de Toxicologie Cellulaire (LTC) –Université Badji Mokhtar -Annaba-  

1. MATERIEL CHIMIQUE  

En raison de leur large spectre d’utilisation dans les zones humides et spécialement 

en Algérie, notre choix s’est porté sur deux fongicides «Thirame» et «Bouillie bordelaise». 

1.1 Thirame  

Il s’agit d’un fongicide à contact basique appartenant à la famille des 

dithiocarbamates avec action protectrice appliqué aux feuillages pour contrôler plusieurs 

pathogènes : le   Botrytis spp. sur les raisins, les fruits mous, les salades, les légumes, la 

rouille sur les végétaux décoratifs ; la gale et maladies d'entreposage sur les pommes et les 

poires ; enroulement des feuilles et Monilia sur les fruits à noyaux. Il aussi utilisé pour les 

traitements de semences seules ou en combinaison avec des insecticides ou fongicides pour 

contrôler les maladies de fonte des semis (ex : Pythium spp.), et d'autres maladies comme 

le Fusarium spp., du maïs, du coton, des céréales et des légumes.  Par ailleurs, il peut être 

utilisé comme répulsif pour les oiseaux (Lhoste, 1960). 

Une gamme de concentrations a été testée, comme des essais préliminaires, afin de 

cerner les concentrations inhibitrices de la mobilité comprises entre 0 et 100%, et une autre 

gamme afin de déterminer les concentrations affectant la croissance et la reproduction.  

 



PARTIE II : MATERIEL & METHODES 
 

63 
 

Les concentrations choisies dans les deux tests sont représentées dans le tableau (1) : 

Tableau 1. Concentrations du Thirame (mg/L) 

Test Concentrations (mg/L) 

Test de toxicité aigüe  

(3 répliquas) 
0 0,05 0,10 0,25 0,50 

Test de toxicité chronique 

 (10 répliquas) 
0 0,004 0,008 0,016 0,032 

1.2 Bouillie bordelaise  

Il s’agit d’un fongicide protecteur à base de cuivre utilisé à l'origine pour protéger les 

vignes contre le mildiou ainsi que pour protéger le feuillage contre les maladies qui 

menacent la viticulture.  

La Bouillie bordelaise est une suspension colloïdale résultant du mélange d’une 

solution de sulfate de cuivre, composé inorganique qui combine le soufre et le cuivre 

(CuSO4.5H2O), avec une suspension de chaux hydratée (Ca (OH)2) formant ainsi le sulfate 

de cuivre pentahydraté (CuSO4 ∙ 5H2O) qui est le plus largement utilisé. En réalité, il ne 

tue pas les champignons mais il empêche la germination de leurs spores, responsables de 

maladies (Leduc, 1925).  

Une gamme de concentrations a été testée, comme des essais préliminaires, afin de 

cerner les concentrations inhibitrices de la mobilité comprises entre 0 et 100%, et une autre 

gamme afin de déterminer les concentrations affectant la croissance et la reproduction.  

Les concentrations choisies dans les deux tests sont représentées dans le tableau (2) : 

Tableau 2. Concentrations de la Bouillie bordelaise (mg/L) 

Test Concentrations (mg/L) 

Test de toxicité aigüe  

(3 répliquas) 
0 0,05 0,10 0,20 0,40 

Test de toxicité chronique 

 (10 répliquas) 
0 0,004 0,008 0,016 0,032 

2. MATERIEL BIOLOGIQUE   

Daphnia magna est un micro-crustacé d’eau douce, recommandé en tant qu’espèce 

modèle dans différents bio-essais standardisés pour l’évaluation de risques chimiques 

(OCDE, 1998).  
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Ce modèle biologique a été choisi en raison de la facilité de la manipulation et de 

l’élevage qui sont dus à sa taille relativement petite, son cycle de vie court, sa fécondité 

élevée et son mode de reproduction par parthénogenèse (Koivisto, 1995). La daphnie obéie 

à la classification taxonomique suivante :  

Tableau 3. Classification de Daphnia magna (Balvay, 2009) 

Règne   Animalia                   Linnaeus, 1758 

Phylum  Arthropoda                Latreille, 1829 

Classe  Branchiopoda            Latreille, 1817 

Sous-Classe  Phyllopoda                 Preuss, 1951 

Super-Ordre    Cladocera                   Latreille, 1829 

Ordre  Anomopoda                Sars, 1865 

Famille  Daphniidae                 Straus, 1820 

Genre  Daphnia                     O.F. Müller, 1785 

Espèce  Daphnia magna         Straus, 1820 

3. CONDUITE DE L’ESSAI   

3.1 Aperçu sur la zone de prélèvement 

Les daphnies sont collectées suivant un protocole bien précis et en utilisant un 

matériel approprié. Notre zone de prélèvement est située à Sidi Salem, à quelques 

kilomètres près du golf d’Annaba, et à 4 km à l’est du chef-lieu de la wilaya qui est située 

au Nord-est du pays.  Elle est limitée par le Nord : mer Méditerranée, l’Est : wilaya d’El-

Tarf, l’Ouest : wilaya de Skikda et au Sud : wilaya de Guelma.  

 

Figure 18. Zone de prélèvement (Hafsaoui et al., 2016) 

https://inpn.mnhn.fr/espece/cd_nom/240644/tab/taxo
https://inpn.mnhn.fr/espece/cd_nom/240644/tab/taxo
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Le point de prélèvement est un étang d’eau douce. La plage Sidi Salem se trouve à 

mi-distance. Elle est caractérisée par l’embouchure de l’Oued Seybouse et l’existence de 

cône évacuant les déchets du complexe ASMIDAL spécialisé dans la fabrication d’engrais 

et de produits phytosanitaires. 

3.2 Conditions de culture des daphnies 

Les daphnies sont transportées au niveau du laboratoire ; maintenues dans un 

aquarium en verre de 16 litres contenant de l’eau déchlorée (dureté totale 250 ± 25 mg/L; 

pH = 7,9 ± 0,2) renouvelée deux fois par semaine à une température et une photopériode 

contrôlée (20 ± 2 °C ; 16 heures de lumière et 8 heures d’obscurité) (Ferrando et al., 1995). 

Les daphnies sont nourries quotidiennement avec une mixture d’algues (Chlorella 

vulgaris) et de levure (Saccharomyces cerevesiae), une reproduction asexuée ou 

parthénogénétique se déclenche et donne naissance à des juvéniles qui sont l’objet des tests, 

l’appareil d’aération assure l’oxygénation du milieu.  

  

Figure 19. Aquarium et équipement pour l’élevage des daphnies (Lawrence, 1982) 
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4. EXPERIMENTATION 

4.1 Paramètres écotoxicologiques  

A.  Test de toxicité aigüe   

Il s’agit d’un test à court terme après administration d’une dose unique de 

xénobiotique afin de déterminer la concentration qui provoque l’immobilité des jeunes 

daphnies au bout de 24h et 48h d’exposition selon la norme internationale ISO 6341 

(1996).   

Pour ce faire, cinq jeunes daphnies de moins de 24h sont introduites dans un tube à 

essai à usage unique (30 ml) contenant 10 ml de milieu ISO.  

Durant ce test, les jeunes daphnies ne sont pas nourries et sont placées à l’abri de la 

lumière. Le test est validé si, et seulement si, le pourcentage d’immobilisation dans les 

témoins est inférieur ou égal à 10%.   

Après 24h et 48h d’exposition, les daphnies immobiles sont dénombrées 

visuellement. Pour chaque concentration du fongicide, le pourcentage d’immobilité est 

calculé.  

Pour caractériser la toxicité, on détermine la concentration inhibitrice 50% (CI50) 

qui, dans des conditions standard, inhibe 50% de l’accroissement d’une population.  

Les taux d’immobilité sont corrigés par la formule d’Abbott (1925) ce qui permet 

de connaître la toxicité réelle du xénobiotique et sont transformés en Probits permettant 

ainsi d’établir une droite de régression en fonction des logarithmes décimaux des doses 

utilisées.  

Depuis la courbe, on détermine toutes les doses remarquables (CI50), selon les 

procédés mathématiques de Finney (1971).  
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Figure 20. Protocole expérimental du test aigüe (après 24 et 48 h) 

 

B.  Test de toxicité chronique  

La durée du test chronique est de 21 jours, soit environ 20 % de la durée de vie 

moyenne de la daphnie. Il inclut deux stades de vie important chez les animaux à savoir la 

phase juvénile et la phase de reproduction et ce dans les conditions définies et basées sur 

la Norme internationale ISO 10706 (2000).  

Des jeunes femelles de Daphnia magna, âgées de moins de 24 h au début de l’essai, 

sont placées individuellement dans des béchers en verre de 60 ml contenant 40 ml de 

solution constituée de milieu de culture, de la nourriture et de la concentration désirée pour 

chaque fongicide. 
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Figure 21. Protocole expérimental du test chronique (21 jours) 

Les nouveau-nés des répliquas sont séparés des daphnies adultes et comptés chaque 

jour, on utilise 10 répliquas par concentration ainsi que pour le témoin, le milieu est 

renouvelé chaque deux jours pendant toute la durée du test.  Les conditions d’incubation 

sont les mêmes que celle pour les cultures mères (Manar, 2008). 

A partir de ce test nous pouvons calculer :  

 La longévité (nombre de jours durant lesquels les daphnies adultes restent en vie)  

 Le taux de survie des animaux parents (les daphnies mères vivantes après 21 j)  

 Le nombre cumulé de mues par daphnie adulte  

 Le jour de la première ponte (en moyenne)  

 Le nombre cumulé de pontes par daphnie adulte  

 Le nombre cumulé de nouveaux nés produit par daphnie adulte 
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4.2 Paramètres biochimiques 

La surveillance de la qualité de l’environnement suit deux approches, chimique et 

biologique en utilisant des indicateurs qui peuvent jouer un dépistage précoce d’une 

contamination, il s’agit donc de chercher à caractériser les perturbations des organismes 

exposés aux pesticides par des outils biochimiques à travers le suivi de biomarqueurs. 

Certains biomarqueurs peuvent être à la fois des biomarqueurs d’exposition et d’effet, voire 

de susceptibilité (Timbrell et al., 1994). 

Dans cette partie, nous avons voulu mettre en évidence la capacité des individus à 

mobiliser des systèmes de défense en présence de toxiques : biotransformation, 

métabolisation ou détoxication enzymatique via le dosage de certains biomarqueurs à 

savoir : glutathion-S-transférase (GST) ; Catalase (CAT), glutathion (GSH) ainsi que le 

dosage du malonedialdehyde (MDA) en tant que conséquence d’une éventuelle 

peroxydation lipidique liée à la présence des fongicides. Parallèlement, déterminer les 

teneurs en macromolécules biochimiques (Protéines totales, lipides totaux et glucides 

totaux) afin de déceler une probable altération de ces derniers.  

La préparation des échantillons pour le dosage est une phase importante. Dans des 

tubes à essai stériles et propres et remplit par 10 ml de milieu ISO pour les témoins et les 

différentes doses croissantes des fongicides étudiées où une vingtaine de daphnies adultes 

sont exposées pendant 24 heures aux différentes concentrations. Le dosage s’effectue après 

24h de traitement des individus aux concentrations suivantes : 

 Pour le Thirame (0,05-0,10-0,25-0,50 mg/L)  

 Pour la Bouillie bordelaise (0,05-0,10-0,20-0,40 mg/L)  

4.2.1 Dosage des métabolites 

Suite à une exposition de 24h, le dosage des différents métabolites (protéines totales, 

glucides totales et lipides totales) a été réalisé selon le procédé de Shibko et al. (1966) sur 

des daphnies témoins et traitées transportées dans 1ml d’acide trichloroacétique (TCA) à 

20 %. Tous les dosages ont été effectués sur des fractions aliquotes de 100 μL et sont 

exprimés en μg/mg de matière fraiche analysée et ont été quantifiés grâce aux équations 

des droites de régression déterminées à partir des courbes de références.  
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A.  Taux des protéines totales   

La teneur en protéines totales a été quantifiée selon la méthode de Bradford (1976) 

qui utilise le bleu brillant de coomassie (G250) comme réactif et la solution (BSA 1mg/ml) 

Serum Albumin Bovin comme standard de référence pour une gamme d’étalonnage. La 

lecture des absorbances est réalisée à une longueur d’onde de 595 nm. 

B.  Taux des lipides totaux  

Est effectué selon la méthode de Goldsworthy et al. (1972) utilisant la vanilline 

comme réactif et une solution mère de lipides comme standard. Les absorbances sont 

obtenues, après 30 mn d’obscurité, à une longueur d’onde de 530 nm. 

C.  Taux des glucides totaux   

Le dosage des glucides totaux est réalisé selon la méthode de Duchateau et Florkin 

(1959) qui utilise l’Anthrone comme réactif et une solution mère de glucose (1g/L) comme 

standard. La lecture des absorbances est réalisée à 620 nm. 

4.2.2 Dosage des biomarqueurs   

A.  Taux de Glutathion (GSH) 

Le taux de GSH est quantifié selon la méthode de Weckberker et 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. La 

lecture des absorbances s’effectue à une longueur d’onde de 412 nm et les résultats sont 

exprimés en µmol/mg de protéines. La teneur de GSH est estimée selon la formule :  

𝑮𝑺𝑯 ∗ =
∆ 𝑫𝑶

𝟏𝟑, 𝟏
 ×

𝑽𝒅

𝑽𝒉
×

𝑽𝒕

𝑽𝒔
/ 𝒎𝒈 𝒅𝒆 𝒑𝒓𝒐𝒕 

 

* : 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. 
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B.  Taux de Malondialdéhyde (MDA) 

La peroxydation lipidique est estimée par la quantification du taux de MDA selon la 

méthode de Draper et Hadley (1990). Cette technique est basée sur la mesure 

colorimétrique de la réaction entre l’acide thiobarbiturique (TBA) et le Malondialdéhyde 

(MDA), qui donne un produit rouge brun dont l’intensité de la coloration est mesurée à une 

longueur d'onde de 532 nm. Les résultats de ce paramètre sont exprimés en umol/mg de 

protéines. La concentration de MDA est calculée selon la formule suivante : 

𝑴𝑫𝑨 ∗ =
𝑫𝑶 × 𝑽𝒕

𝒆 × 𝑽𝒔 ×  𝒎𝒈 𝒅𝒆 𝒑𝒓𝒐𝒕
 

 

* micromoles par mg de protéines 

DO : densité Optique  

Vt   : volume total de 1a cuve (l ml)  

e    : coefficient d'extinction du TBA (156 mM /1cm)   

Vs   : volume du surnagent (0,5 ml)   

mg de protéines : quantité de protéines exprimée en mg  

 

C.  Mesure de l’activité Catalase (CAT)  

La mesure de l’activité catalase (CAT) est déterminée selon la méthode de Claiborne 

(1985).  Son 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. Le dosage 

s’effectues en suivant la cinétique de la réaction suite à une lecture chaque 15 secondes 

pendant une minute à 240 nm dans des cuves UV en quartz au spectrophotomètre 

déclenchée par l’addition de l’eau oxygénée. 

L’activité catalase de l’enzyme est déterminée d’après la formule suivante et 

exprimée en µmol/min/mg de protéines : 

𝑪𝑨𝑻 ∗ =
∆ 𝑫𝑶 

𝟎, 𝟎𝟎𝟒 × 𝒍 ×  𝒎𝒈 𝒅𝒆 𝒑𝒓𝒐𝒕
 

 
*  : micromoles d’H2O2 consommées par minute et par mg de protéines 

Δ DO : différence de la densité optique obtenue après hydrolyse du substrat 

0,004 : coefficient d’extinction molaire du peroxyde d’hydrogène à 240 nm (0.04 mM-1 cm-1) 

𝒍 : longueur de la cuve utilisée (1 cm) 

mg de prot : quantité de protéines exprimée en mg 
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D.  Mesure 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 entre la GST et un substrat, le 1-

chloro-2-4 dinitrobenzène (CDNB) en présence d’un cofacteur le glutathion (GSH).  

La lecture des absorbances est effectuée toutes les minutes pendant 5 min à une 

longueur d’onde de 340 nm contre un blanc contenant 200 μl d’eau distillée à la place du 

surnageant et les résultats sont exprimées en µmol/min/mg de protéines. L’activité 

spécifique de l’enzyme est déterminée d’après la formule suivante : 

𝑮𝑺𝑻 ∗ =
∆ 𝑫𝑶 × 𝑽𝒕

𝒆 × 𝑽𝒔 × 𝒎𝒈 𝒅𝒆 𝒑𝒓𝒐𝒕
 

 

* : micromoles de substrat hydrolysé par minute et par mg de protéines, 

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

𝑒: coefficient d’extinction molaire du CDNB (9.6 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. 

 

4.3 Etude polarographique 

L’activité respiratoire des daphnies est mesurée grâce à une électrode à oxygène 

de type Hansentech selon la méthode de Djebar et Djebar (2000). Elle permet de mesurer 

la production ou la consommation de l’oxygène.  

 

Figure 22. Schéma de l’électrode à oxygène (Djebar et Djebar, 2000) 
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Cet appareil est composé d’une jaquette thermostatée avec un volume total de 

1,5ml du milieu contenant nos daphnies, et deux électrodes, une cathode (-) de platine et 

une anode (+) d’argent, reliées par un pont contenant du chlorure de potassium (KCI). Les 

deux jaquettes sont séparées par une membrane semi-perméable, permettant la diffusion 

de l’oxygène dissous du milieu de culture vers les électrodes. Le courant généré est 

proportionnel à la quantité d’oxygène dissous en fonction du temps.   L’oxygraphe est relié 

à un micro-ordinateur qui permet de visualiser les diffèrent spectres. 

4.4 Neurotoxicité 

De nombreuses études ont montré que plusieurs pesticides exercent une action 

neurotoxique (manifestations neurocomportementales, amnésiques...). L’effet de basses 

concentrations de pesticides chez des populations exposées chroniquement est plus difficile 

à appréhender, notamment en raison des difficultés à modéliser ce type d’exposition d’où 

l’intérêt de réaliser ces tests à court terme. Des études épidémiologiques ont néanmoins 

permis de retrouver fréquemment un lien potentiel entre l’exposition à certains pesticides 

et certaines maladies tel que la maladie de Parkinson, bien que de nombreuses données 

concernant par exemple la durée ou l’intensité de l’exposition restent imprécises (Baldi et 

al., 2013 ; Alavanja et al., 2004 ; Keifer et al., 2007 ; Costa et al., 2008). 

Les pesticides neurotoxiques ont une action dite anticholinésterasique, autrement dit 

les métabolites issus de la biotransformation des pesticide (cas des organophosphorés) 

entrent en compétition avec l’acetylcholine pour s’accrocher à l’enzyme Acetylcholine-

estérase pour donner une Acetylcholineesterase phosphorylée qui n’agit plus en 

provoquant ainsi l’accumulation de l’acetylcholine au niveau des synapses avec une 

hyperstimulation du système cholinergique (Thany et al., 2013). 

L’activité acétylcholinestérase met en évidence l’effet perturbateur d’un toxique 

sur le système nerveux et de ce fait, elle est considérée comme étant un biomarqueur en 

puissance de l’état des fonctions neurologiques (Grue et al., 1997). De nombreuses études 

ont confirmé l’utilisation de Daphnia magna comme modèle pour les études de 

neurotoxicité. Cette espèce offre un excellent système pour relier les modèles d'inhibition 

de la B-estérase avec des effets de niveau individuel vu sa sensibilité aux pesticides 

(Guilhermino et al., 1996; Barata et al., 2001). 
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 Mesure 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.  

La lecture des absorbances a lieu toutes les 4 min pendant 20 min à une longueur 

d’onde de 412 nm contre un blanc. Les résultats sont exprimés en µmol/min/mg de 

protéines. L’activité AChE est calculée selon la formule suivante : 

𝑨𝑪𝒉𝑬 ∗=
∆𝑫𝑶𝒎𝒊𝒏

𝟏, 𝟑𝟔 × 𝟏𝟎𝟒
×

𝑽𝒕

𝑽𝒉
/𝒎𝒈 𝒅𝒆 𝒑𝒓𝒐𝒕  

* : micromoles de substrat hydrolysé par minute et par mg de protéines,  

∆ DO : pente de la droite de régression obtenue après hydrolyse du substrat,  

1.36 × 104 : 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.  

 

4.5 Modélisation de la dynamique de population   

La biologie de la conservation s'intéresse aux moyens d'empêcher l'extinction à court 

terme d'une ou plusieurs populations ou espèces. Par ce fait, elle fait parfois l'objet d'une 

certaine réticence de la part de gens qui lui reprochent de vouloir fixer l'état actuel du 

monde alors que, la paléontologie nous montre qu'à une grande échelle de temps, des 

espèces se forment et disparaissent sans arrêt. Il faut voir que l'on se situe, en biologie de 

la conservation, à une toute autre échelle de temps : de l'ordre du millier d'années au grand 

maximum, le plus souvent de l'ordre de la dizaine d'années (Burgman, 1993). 

Les modèles de populations matriciels type Leslie se sont avérés être des outils 

puissants (Caswell, 2001) et ont été récemment appliqués en écotoxicologie au cas de la 

daphnie (Duchet et al., 2010 ; Bøhn et al., 2010 ; Massarin, 2010) pour déduire différents 

critères d’effet démographiques, tels que le taux de croissance de la population et la 

distribution en âge asymptotiques (c'est-à-dire en conditions constantes quand la structure 

en classes est stabilisée (Caswell, 2001).  
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Ces modèles supposent que la population est constituée de plusieurs classes d’âges 

différentes. A intervalles de temps discrets, les effectifs de chacune des classes d’âges 

évoluent de façon indépendante et sont calculées à partir de leurs taux de survie et de 

fécondité respectifs. En comparaison, les modèles logistiques et malthusiens supposent que 

les taux de reproduction sont identiques pour tous les individus de la population, ce qui 

n’est pas réaliste d’un point de vue biologique chez la daphnie (Massarin, 2010). 

Bien entendu, certaines hypothèses régissent cette modélisation, Notamment : 

 L’espace et la quantité de nourriture disponibles sont illimités 

 Il n’y pas de migrations 

 La population est divisée en classes d’âges correspondant à des intervalles de 

temps de même durée (par exemple, l’année) 

 Les fécondités nettes et les probabilités de survie de chaque classe sont 

supposées, pour cette modélisation, être les mêmes pour toutes les femelles (en 

moyenne) et indépendantes du temps 

 La probabilité de dépasser l’âge de la dernière classe est supposée négligeable 

Dans ce modèle matriciel, le système est considéré comme fermé ; la population n’est 

pas limitée par les ressources du milieu et il n’y a pas de phénomènes de densité-

dépendance (Bair, 2012 ; Bair et Mawhin, 2012). 

Ce modèle repose sur trois variables (Charles-Bajard, 2004) :  

 L’âge (variable continue), divisé en classes qui sont numérotées de 1 à n,  

 Le temps (variable discrète), noté (t),  

 Le pas de temps, égal à la durée de chacune des classes d’âge, c'est-à-dire que 

de t à t+1 tous les individus de la classe d’âge i passent à la classe d’âge (i+1).  

Le cycle de vie se schématise simplement en représentant chaque classe d’âge par un 

nœud, et les transferts d’individus d’une classe d’âge à l’autre par des flèches. On obtient 

alors un schéma comme celui présenté ci-après pour une population subdivisée en trois 

classes d’âge, dont les classes d’âge 2 et 3 se reproduisent, 3 étant l’âge maximum des 

individus (Charles-Bajard, 2004 ; Zeman, 2008). 
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Figure 23. Schéma représentant la structure d’une population (Zeman, 2008) 

α : l’âge de la première reproduction,  

ω : l’âge de la dernière reproduction   

β : la longévité maximum.  

Fα à Fω : représentent les taux de fécondité et les termes  

P1 à Pω : les taux de survie. 

Grâce à ce modèle assez simple, il est possible de mettre en évidence les effets 

mesurés d’une substance, pesticide par exemple, sur des paramètres à l’échelle de 

l’individu (fécondité, survie …) qui ont le plus d’impact sur la dynamique des populations 

(Stark et al., 2004). 

Cette modélisation est dédiée à l’extrapolation des effets toxiques du Thirame et de 

la Bouillie bordelaise du niveau individuel où ils sont mesurés au laboratoire, au niveau de 

la population, plus pertinent du point de vue écologique. Ce changement d’échelle repose 

sur des modèles de populations de type matrice de Leslie.  

Dans un premier temps, il vise à extrapoler directement les données de survie et de 

reproduction observées dans les conditions particulières testées lors des expérimentations. 

 Dans un second temps, l’utilisation d’un modèle matricielle de Leslie au niveau 

individuel va permettre d’extrapoler les effets au niveau populationnel aux valeurs 

intermédiaires de la gamme de concentrations en fongicides. 

4.5.1 Modélisation de la dynamique d’une population de Daphnia magna 

structurée en classes d’âges (Matrice de Leslie) 

Les matrices de Leslie ont été construites à partir des données des tests chroniques 

(21 jours) sur des daphnies traitées par le Thirame ou la Bouillie bordelaise ainsi qu’en 

fonction d’une expérience sur des daphnies témoins avec un suivi quotidien de la mortalité 

et de la fécondité jusqu’à 21ème jour.  
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Dans les deux expériences sur 21 jours, la mortalité, la fécondité ainsi que les jours 

de ponte, le nombre de pontes et le nombre de nouveaux nés ont été suivis quotidiennement. 

Nous avons réalisé à partir de ce suivi quotidien des matrices de Leslie avec un pas de 

temps de (7 jours) pour pouvoir prendre en compte l’âge de la maturité ainsi que les retards 

de ponte.  Pour estimer la fécondité des daphnies après 21 jours, nous nous sommes basés 

sur les observations recueillies lors des expériences. Toujours comme pour la fécondité, 

nous avons pu établir un pourcentage de mortalité au cours du temps que nous avons 

utilisés pour estimer à partir des données obtenues avec les tests de 21 jours.   

Toutes les données observées et estimées ont été intégrées dans des matrices de Leslie 

et ont permis de montrer l’évolution de l’effectif des populations de daphnies témoins ou 

en fonction de leur exposition au Thirame ou à la Bouillie bordelaise pour une prévision 

du nombre des individus par classes d’âge ainsi le nombre total après plusieurs générations 

successives. 

 Le modèle de Leslie décrit la dynamique d’une population animale composée de 

femelles reproductrices réparties dans K+1 classes formées selon les âges. Dans notre étude 

qui s’étale sur 21 jours, la population initiale commence avec 10 juvénile de la classe 1 : 

𝑁0
⃗⃗ ⃗⃗  = (

10
0
0

) 

La connaissance des effectifs xi(t) dans la classe numéro i (pour i = 0, 1, …, K) au 

temps t (supposé entier) permet de prévoir ceux à l’instant t + 1 grâce à l’égalité matricielle. 

N (t+1) = A × N (t) 

Où N(t) est une vecteur colonne contenant les effectifs des m classes d’âge de la 

population au temps t, et L est une matrice carrée (de taille m*m), appelée matrice de 

Leslie L égale à : 

 𝑓0 𝑓1 𝑓2 … 𝑓𝐾−1 𝑓𝐾 

 𝑆0 0 0 … 0 0 

L = 0 𝑆1 0 … 0 0 

 ⋮ ⋮ ⋮ ⋮ ⋮ ⋮ 
 0 0 0 0 𝑆𝐾−1    0 

 

 



PARTIE II : MATERIEL & METHODES 
 

78 
 

 Les éléments de la première ligne représentent les fécondités nettes : (ƒi ) 

correspond au nombre moyen de femelles mises au monde, entre deux instants 

successifs (t) et (t + 1), par chaque femelle appartenant à la classe numéro (i) ;  

 Au sein de la sous-matrice diagonale située sous la première ligne et 

comprenant les k premières colonnes, les éléments diagonaux sont les probabilités de 

survie : (Si) est la probabilité qu’une femelle appartenant à la classe numéro i au 

moment (t) soit vivante dans la classe numéro (i+1) à l’instant (t+1) (Bair, 2012a). 

Le théorème de Perron-Frobénius permet de déterminer la valeur propre dominante 

de L, appelée (λ), correspondant au taux asymptotique d’accroissement de la population. 

Ce paramètre, de dimension (t-1), représente le facteur par lequel la population est 

multipliée à chaque pas de temps (Caswell, 2001 ; Lehning, 2008). 

La dynamique de la population dans son ensemble et de chaque classe d’âge en 

particulier est une dynamique malthusienne où le taux de croissance r est égal à ln (λ).  

La dynamique de population, en régime asymptotique, peut être décrite à partir de la 

plus grande valeur propre de la matrice L, λ et qui correspond au taux de croissance 

asymptotique de la population.  

 λ > 1 signifie que la population va croître sur le long terme.  

 λ = 1 signifie que la population va se stabiliser sur le long terme.  

 λ<1 signifie que la population va décroître sur le long terme, ce qui est 

synonyme d’extinction de la population (Burgman, 1993). 

A.   Pas de temps  

Le pas de temps est exactement égal à la durée de chacune des classes d’âge, dans 

notre étude le pas de temps égale à 7 jour, ce qui implique que de t à t + 1 tous les individus 

passent de la classe d’âge i à la classe d’âge ( i + 1), dans notre étude le pas de temps égale 

à 7 jour. C'est-à-dire que les daphnies passe de la classe des juvéniles à la classe des adultes 

matures qui se reproduisent pour la première fois, et de même pour ces derniers à la classe 

des matures qui se reproduisent pour la deuxième ou la troisième fois. 
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B.   Classes d’âge  

Le modèle de Leslie permet donc de décrire la dynamique de populations structurées 

en classes d’âge, est subdivisé en classes d’âge numérotées, les classes d’âge ont été 

divisées en 3 catégories comme le montre le tableau suivant : 

Tableau 4. Classes d’âge des daphnies constituant la matrice de Leslie 

1 2 3 

Classe des juvéniles 

qui ne sont pas 

mature ou incapable 

de se reproduire, 

leurs âge s’étale 

entre 1 et 7 jours, 

sont notées  

 

(1 : Juvéniles non 

matures). 

Classe des daphnies adultes 

matures et capable de se 

reproduire de manière 

parthénogénétique et pondent 

des juvéniles pour la première 

fois issues du développement 

des juvéniles de la classe 

précédente, leurs âge s’étale 

entre 7 et 14 jours, notées  

(2 : adultes matures pond pour 

la première fois). 

Classe des daphnies adultes 

matures et capable de se reproduire 

de manière parthénogénétique et 

pondent des juvéniles pour la 

deuxième ou troisième fois issues 

du développement des daphnies de 

la classe précédente, leurs âge 

s’étale entre 14 et 21 jours, notées 

 

 (3 : adultes matures pond pour la 

nème fois). 

 

5. ANALYSE STATISTIQUES  

Les résultats obtenus ont fait l’objet d’une analyse statistique grâce au logiciel 

GraphPad Prisme (Version 7.00). Les données sont représentées par la moyenne plus ou 

moins l’écart type (m ± SD).  

L’analyse de la variance à un critère de classification (ANOVA) a été réalisé pour 

déterminer le degré de significativité des différences pour les résultats enregistrés chez les 

daphnies témoins et les traitées. 

Les moyennes des groupes témoins et traités ont été comparés deux à deux en 

utilisant le test t de Student, qui permet de mettre en évidence les différences entre les 

groupes étudiés au cours des tests effectués sur les différents paramètres.  

Les différences sont considérées comme suit : 

 Significatives lorsque p ≤ 0,05 (*)  

 Hautement significatives lorsque p ≤ 0,01 (**)  

 Très hautement significatives lorsque p ≤ 0,001 (***). 
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1. EFFETS SUR LES PARAMETRES ECOTOXICOLOGIQUES 

1.1 Effet sur le taux d’immobilisation des daphnies (Test aigüe)  

A.  Effet du Thirame sur l’immobilisation des daphnies 

L’objectif du test a été d’étudier les effets aigus du Thirame et de la Bouillie 

bordelaise sur Daphnia magna. Ces tests réalisés sur des solutions préparées au préalable 

ont donc permis d’établir des courbes dose-réponse pour chaque fongicide. Les 

concentrations létales entraînant 50% de l’immobilisation (CI50) des daphnies sont 

calculées à partir de ces tests. 

La figure (24) illustre l'effet à court terme des concentrations croissantes du Thirame 

sur le taux d’immobilisation des juvéniles de Daphnia magna après une durée d’exposition 

24h et 48h. 
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Figure 24. Taux d’immobilisation de Daphnia magna après 24-48h d’exposition 

au Thirame 

Nous remarquons que le taux d'immobilisation des daphnies augmente 

significativement (p≤0,01) chez les daphnies traitées par les différentes concentrations du 

Thirame et ce après 24h d’exposition. Cependant, ce taux est nul à la plus faible 

concentration (0,05mg/L) et atteint son maximum à la plus forte concentration (0,5mg/L) 

soit 53, 33 % où plus de la moitié de la population est inhibée.  



PARTIE III : RESULTATS & DISCUSSION 
 VOLET 1 : EFFETS TOXICOLOGIQUES A L’ECHELLE INDIVIDUELLE  

81 
 

Après 48h d’exposition, nous enregistrons une augmentation significative (p≤0,05) 

du taux d’inhibition des daphnies traitées par rapport aux témoins et ce en fonction des 

concentrations croissantes du Thirame. Cette augmentation est observée dès la plus faible 

concentration (0,05mg/L) où elle est de 26,67% et atteint son maximum à la plus forte 

concentration soit 60%. Parallèlement, le calcul de la CI50 a révélé des valeurs deux fois 

plus supérieures après 24h (0,35 mg/L) qu’après 48h (0,19 mg/L).  

Pour le Thirame, nous signalons que les valeurs de la CI50 (0,19 mg/L) obtenues après 

48h d’exposition sont inférieures à celles fixées par le règlement de la commission 

Européenne (CE : n°1907/2006 de 2017) ainsi que de la démarche de sélection de données 

et les classifications d'effets développées pour l'indicateur de risque des pesticides du 

Québec (IRPeQ) sous un projet de décision de réévaluation (PRVD 2016-07). Aussi, les 

études de Van Leeuwen, (1985) sur les dithiocarbamates relatives aux effets aigus du 

Thirame ainsi que ceux de Martins et al., (2007) ont notés des valeurs de  CI50-48 h égales 

à 0,21 mg/L chez les nouveau-nés des daphnies (<24 h) ce qui démontre l'extrême 

sensibilité des daphnies à cette formulation commerciale. 

Il existe plusieurs rapports sur la toxicité aigüe du Thirame, par exemple, Saugé et 

al.,(1983)  montrent une sensibilité variable au Thirame suite à des durés d’exposition de  

24, 48,72 et 96 h sur plusieurs espèces d’eau douce : Dugesia gonocephala (plathelminthe); 

Asellus aquaticus (crustacés), Xenopus iaevis (amphibian stade 47, et 53). Les CI50 

évoluent en fonction du temps d’exposition et de la dose, et que dans des conditions 

identiques de méthodologie, ils enregistrent une grande variation de la sensibilité 

d'animaux d'un même biotope vis-à- vis du Thirame en suspension aqueuse éventuellement 

modifié par l’état physiologique de l’organisme. 

Les dithiocarbamates (mancozèbe, Thirame, zineb et maneb) font partie des premiers 

fongicides organiques synthétiques apparus dans les années 1930 et sont connu pour avoir 

une faible persistance et une toxicité élevée à l’égard des organismes aquatiques. A titre 

d’exemple, le triadiméfon est hautement toxique pour les crustacés (Wightwick et al., 

2010), alors que la formulation la plus toxique pour toutes les espèces d’eau douce est celle 

du Thirame 80% WG. Cependant Daphnia magna semble être l’espèce la plus sensible à 

cette famille de fongicide avec des CI50-(24h) trois fois plus élevé après 48h d’après 
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certains auteurs (Kyriakopoulou et al., 2009) ce qui vient appuyer nos résultats. Nos 

résultats corroborent ceux de Toumi et al., (2013) ; Manar (2009) et Moumeni, (2016) qui 

évaluaient respectivement la toxicité aigüe de la Deltaméthrine ; le Chlordane et la 

Cyclohexanedione sur Daphnia magna, confirmant dans tous les cas que l’immobilisation 

des daphnies augmente de manière dose- dépendante avec la dose du xénobiotique testé 

lors du test aigu. 

B.  Effet de la Bouillie bordelaise sur l’immobilisation des daphnies 

L'effet aigu des concentrations croissantes de la Bouillie Bordelaise sur le taux 

d’immobilisation des juvéniles de Daphnia magna, après une durée d’exposition de 24h et 

48h, est représenté dans la figure 25. 
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Figure 25. Taux d’immobilisation de Daphnia magna après 24-48h d’exposition à la 

Bouillie bordelaise 

D’après nos résultats, on constate que le taux d'immobilisation des daphnies traitées 

par les différentes concentrations de la Bouillie bordelaise augmente significativement 

(p≤0,01) comparé aux daphnies témoins et ce après 24h d’exposition. Il se manifeste à la 

plus faible concentration (0,05mg/L) avec un taux de 6,67 % et atteint plus de la moitié 

(60%) à 0,40 mg/L.  

Après 48h, la Bouillie bordelaise exerce un effet accru où nous relevons une 

augmentation significative (p≤ 0,01) du taux d’inhibition des daphnies traitées par rapport 

aux témoins et ce en fonction des concentrations croissantes du fongicide.  
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Ainsi une immobilisation remarquable est observée pour les faibles concentrations 

(0,05 et 0,10 mg/L) et atteint plus de la moitié (53,33%) à 0,20 mg/L. Un pic maximal est 

noté à la plus forte concentration testée (0,40 mg/L) soit 73,33%.  

Parallèlement, le calcul de la CI 50%, qui représente la concentration inhibitrice de 

50% de la population, a révélé des valeurs de 0,26 mg/L et 0,15 mg/L après 24 et 48 h 

respectivement. 

La fiche de données de sécurité révisée en 2014 et conforme aux exigences du 

règlement de la commission Européenne (CE : No. 1907/2006) indique que la Bouillie 

bordelaise se classe comme très toxique pour les organismes aquatiques pouvant entraîner 

des effets néfastes à long terme sur l'environnement aquatique. La CI50-(24h) de la Bouillie 

Bordelaise obtenue dans notre étude est de 0,26 mg/L. Ce résultat est en accord avec la 

valeur mentionnée par Kovács et al., (2012) qui ont mentionnée une valeur standard 

d’immobilisation de 0,24 mg/L. Cependant, après 48h d’exposition (CI50 = 0,15 mg/L), 

cette valeur est très variable selon la littérature. Ferrando et al., (1992) révèlent  que 

Daphnia magna est très sensible au sulfate de cuivre avec une CI50-48h égale à 0,34 mg/L, 

alors que selon Mohammed (2007)  la CI50 est de 0,28 mg/L soit deux fois plus que les 

valeurs obtenus dans notre étude. Cependant Reboleira et al., (2013) ont trouvé une CI50-

48h egale à 0,12 mg/L, cette valeur est celle qui se rapproche le plus de nos résultats. 

Il est connu que les invertébrés aquatiques sont plus sensibles à la toxicité du cuivre 

que les poissons. Cependant, Daphnia magna est considéré parmi les espèces cladocères 

les moins sensible à ce métal (Bossuyt et al., 2005). Ce degré de sensibilité dépend au 

même temps de l’espèce et du stade de vie de cette dernière. Les ions Cu2+ libres sont 

considérés comme les espèces fondamentales du cuivre responsables de la toxicité. Les 

ions Cu+ sont peu solubles ou insolubles en générale alors que le sulfate de cuivre (CuSO4) 

a une solubilité de l’ordre de 14,3 (Weast et Astle,1980). Cette toxicité du sulfate de cuivre 

dépend de deux facteurs : la dureté et le PH de l’eau et les changements comportementaux 

sont les indications d’une potentielle toxicité. Dès les premières heures d’exposition au 

CuSO4, des comportements natatoires anormaux et difficultés respiratoires sont observés 

chez les poissons Capoeta Fusca aboutissant à la mort de l’animal (Zarei et al., 2013).  
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La bouillie bordelaise est une préparation à base de sulfate de cuivre pentahydraté 

(CuSO4.5H2O) et de chaux éteinte (Ca (OH)2). La chaux éteinte résulte de l’hydratation 

contrôlée de la chaux vive (CaO). D’après Di Toro et al., (2001), les concentrations 

croissantes du Ca2+ disponible en CaCo3 (liée à la dureté) augmentent les valeurs des CI50 

du cuivre. Cela peut expliquer nos résultats, la CI50-48h est de l’ordre de 0,15 mg/L, trois 

hypothèses peuvent être émises :  

 Une interaction compétitive avec les cations et, plus particulièrement le 

calcium, peut être la cause d'une augmentation de la toxicité, entraînant une hausse de 

l'activité ionique du métal 

 La formation de complexes insolubles carbonates/métaux lourds ; cette 

hypothèse n'est cependant plus valable si ces complexes ne sont pas ingérés par les 

daphnies. 

 La disponibilité de Cu solubles (Sulfate de cuivre en excès) qui donne une 

réaction faiblement acide, celui-ci est un sel acide, un sel résultant de l’union d’un acide 

fort avec une base faible. 

Indépendamment de son interaction avec les métaux, le calcium peut lui-même 

exercer des effets importants sur l'état physiologique des daphnies. Winner et Gauss 

(1986), Paulauskis et Winner (1988) indiquent par exemple, qu'en plus de l'effet 

antagoniste entre le Zinc et le Calcium en solution, une proportion indéterminée de la 

diminution de la toxicité du zinc peut résulter des différences dans l'état physiologique des 

bioindicateurs. 

Parallèlement, Hyne et al., (2005) ont démontré que plusieurs facteurs de qualité 

d’eau peuvent déterminer la toxicité du cuivre entre autres le pH. Par exemple, la toxicité 

du Cu chez Ceriodaphnia dubia diminue avec l’augmentation du pH (de 5,5 à 7,5) avec 

une EC50-48h passant de 1,6µg/L à 2,2 µg/L, ce qui est expliqué par la sensibilité aux ions 

cupriques libres (Cu+2) qui sont dominantes à des faibles pH (acide). En pH élevé, les 

fractions de cuivre disponibles forment des complexes carbonate de cuivre ce qui réduit sa 

toxicité (Di Toro et al., 2001). 
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Plusieurs auteurs ont montré que les métaux lourds sont généralement plus toxiques 

dans une eau douce que dans une eau dure (Abel, 1974). Biesinger et Christensen (1972) 

ont montré que la toxicité du cuivre est moindre dans un milieu de faible dureté. L’étude 

de Yim et al., (2006) qui porte sur l’effet de la dureté de l’eau sur la toxicité de métaux 

lourds, notamment le cuivre, a révélé une toxicité plus élevée de ces métaux dans l'eau 

douce que dans l'eau dure. Cela signifie que la dureté d'une solution d'essai peut affecter la 

toxicité des métaux lourds. Dans le même contexte chez Ceriodaphnia dubia, Kim et al., 

(2001) ont montré que la toxicité du cuivre diminuait avec l'augmentation de la dureté de 

l'eau ; ce qui corrobore notre hypothèse concernant la biodisponibilité du cuivre. 

Parallèlement, Offem et Ayotunde (2008) ont suggéré que le temps d'exposition et la 

taille corporelle sont responsables des différences dans la toxicité des xénobiotiques, plus 

la taille du corps est petite, plus les taux de métabolisation et d'accumulation sont élevés, 

ce qui pourrait rendre cette espèce sensible aux facteurs de stress environnementaux. En 

vue des études précédentes, Daphnia magna utilisée dans la présente étude semble être 

sensible au Thirame et à la Bouillie bordelaise avec des CI50 -48 h inférieures aux valeurs 

précédemment rapportées. Cette sensibilité entre les mêmes espèces peut expliquer les 

différences entre nos résultats et la littérature, par exemple Toumi et al., (2013) ont étudié 

la toxicité du deltaméthrine sur deux souches de daphnies fournies par différents 

laboratoires en utilisant des tests de toxicité aigüe (immobilisation) et ont révélé des CI50-

48h différentes soit 0,32 et 0,63 µg/L pour deux souches de D. magna. 

Il semble que les valeurs de la CI50 chez D. magna varie dans différentes conditions, 

telles que la température, la population, la taille et la pré-exposition, ce qui indique que 

différents processus c’est-à-dire le niveau de tolérance intrinsèque et la capacité du système 

de détoxication contribuent à la toxicité du Thirame dans certaines conditions. En outre, 

les milieux et les conditions de culture, y compris le pH, la dureté, la lumière et l’alcalinité, 

sont probablement aussi des causes de toxicité différente pour les xénobiotiques, 

démontrant la sensibilité des daphnies à la molécule commerciale. Ces résultats impliquent 

que des études supplémentaires sont nécessaires pour évaluer l'effet toxique aigu des 

xénobiotiques sur cette espèce, dans différentes conditions (Friberg-Jensen et al., 2010;  

Lee et al., 2010 ; Okamoto et al., 2015). 
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1.2 Effet chronique du Thirame et de la Bouillie bordelaise sur daphnia   

Les résultats obtenus concernant les paramètres de croissance et de reproduction 

chez les daphnies exposées aux différentes concentrations du Thirame et de la Bouillie 

bordelaise durant 21 jours sont illustrés dans les figures ci-dessous. Il faut savoir que les 

études à long terme pour l’évaluation de l’écotoxicité du Thirame et la Bouillie bordelaise 

sont très rares ou anciennes. Les études antérieures sont basées sur l’étude des effets à court 

terme alors que la toxicité des deux fongicides se manifeste aussi à long terme. 

L’originalité de ce travail réside dans la batterie des manifestations des paramètres de 

croissance et de reproduction des daphnies suite à une exposition à long terme et ces 

résultats sont utilisés plus tard pour l’étude populationnel. Cependant et selon la littérature, 

aucune étude n’a fait l’objet de la toxicité chronique du Thirame chez Daphnia magna.  

1.2.1 Paramètres de croissance  

A.  Longévité  

La figure (26) illustre l'effet à long terme des concentrations croissantes du Thirame 

et de la Bouillie bordelaise sur la longévité des daphnies mères après une durée 

d’exposition de 21jours.   
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Figure 26. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur la longévité de Daphnia 

magna durant 21 jours 
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On remarque que la longévité des daphnies exposées aux deux fongicides diminue 

significativement (p≤0,001) en fonction des différentes concentrations par rapport aux 

daphnies témoins. Cette longévité passe de 20,8 jours à la plus faible concentration et 

atteint presque la moitié à la plus forte concentration (0,032 mg/L) soit une diminution de 

12,2 jours par rapport aux témoins. Ainsi on constate que les deux pesticides ont un effet, 

à long terme, similaire sur la longévité des daphnies durant les 21 jours d’exposition. 

D’après nos résultats, la longévité des daphnies diminue avec l'augmentation des 

concentrations des deux fongicides, mais cette diminution de la longévité n'a été 

significative (p <0,001) qu’au-delà de 0,008 mg/L et 0,016 mg/L du Thirame et de la 

Bouillie bordelaise respectivement. Nos résultats sont en accord avec plusieurs études qui 

montre la sensibilité de la durée de vie de Daphnia magna exposées à différents 

xénobiotiques, citons par exemple : le Carbendazim (Silva et al., 2019) ; le ZnO et amine-

functionalized ZnO (Gonçalves et al., 2018) ; Buprofezin (Liu et al.,2012), Rac- et S-

metolachlor (Liu et al.,2006), Diazinon (Fernández et al.,1995). Des résultats similaires 

ont été observé par Ferrando et Andreu (1995) avec le Fénitrothion et par Fernández-

Casalderrey et al., (1995) à 0,20 mg/L d'Endosulfan et 0,25 mg/L de Méthylparathion chez 

la même espèce. 

La longévité est liée aux facteurs de stress et aux concentrations de métaux dont le 

cuivre comme dans le cas de la Bouillie bordelaise. Nos résultats sont en accord avec celle 

de Winner (1981) qui a enregistré une diminution significative de la longévité suite à des 

tests de la toxicité chronique du sulfate de cuivre pentahydraté (CuSO4. 5H2O) chez quatre 

espèces des daphnies (D. magna D. pulex D. paruula D. ambigua). Aussi, la longévité peut 

être fortement influencée par l’alimentation. Ce phénomène peut être lié à une occlusion 

mécanique de l'appareil de filtration chez D. magna, qui réduit la bonne utilisation des 

aliments présents dans le milieu de culture (Porter et al., 1982). Des apports alimentaires 

accru en cuivre peuvent diminués l’assimilation alimentaire ce qui induit un stress 

nutritionnel chez Daphnia magna (winner et al., 1977). 
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B.  Taux de survie  

Le pourcentage des daphnies mères vivantes témoins et traitées, après 21 jours 

d’expositions aux différentes concentrations des deux fongicides, est illustré dans la figure 

ci-dessous.  
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Figure 27. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur le taux de survie de 

Daphnia magna durant 21 jours 

D’après nos résultats, on constate que le taux de survie des animaux parents traités 

tend à diminuer en fonction des concentrations croissantes du Thirame et ce par rapport 

aux témoins d’où la différence est très hautement significative (p≤0,001). Un pourcentage 

de 60% est enregistré chez les daphnies traitées à 0,008 mg/L et diminue nettement chez 

celles traitées à 0,016 mg/L où il est de 10%. Cependant aucune daphnie n’a survécu pour 

la plus forte concentration au bout de 21 jours d’exposition.  

Parallèlement, le taux de daphnies mères vivantes après 21 jours d’exposition aux 

différentes concentrations de la Bouillie bordelaise diminue significativement (p≤0,001) 

comparé aux témoins et devient nul à la plus forte concentration (0,032 mg/L). Cependant, 

un contacte directe avec la Bouillie bordelaise affecte peu la survie des daphnies aux faibles 

concentrations qui est presque similaire à celui des témoins 80%, toute fois à 0,016 mg/L 

seulement 10% de la population a survécu jusqu’au 21 ème jour tandis qu’aucune daphnie 

n’a survécu pour la plus forte concentration au bout du test. 
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Plusieurs chercheurs (Daniels et Allan, 1981; Ingersoll et Winner, 1981) ont suggéré 

que la survie dans les tests de toxicité chronique est le meilleur indice de toxicité car elle 

est plus sensible et moins variable que les paramètres de reproduction. Day et Kaushik 

(1987) ont cependant suggéré que la survie n'est qu'un bon indicateur lorsque l'exposition 

aux toxiques se poursuit tout au long du cycle de vie de l'organisme.  

Fernàndez et al., (1993) ont constaté une diminution de la survie du 11 à 8 jours chez 

D. magna lorsqu’elles étaient exposées au méthylparathion au cours d'un cycle de vie de 

21 jours, mais seules les deux concentrations de pesticides les plus élevées indiquaient une 

diminution significative de ce paramètre après 10 jours d'exposition au toxique. De même 

résultats ont été enregistré avec des concentrations supérieures à 0,009 mg/L de 

Fénitrothion (Ferrando et al., 1996) et d’Aniline supérieurs à 46,7 µg/L et 2,4-

dichlorophénol supérieurs à 1,48 mg/L (Gersich et al., 1988).  

Parallèlement, la Bouillie bordelaise présente les mêmes effets. Dave (1984) a montré 

une réduction de la survie des daphnies à long terme, les valeurs au-delà de 0,013 mg/L de 

cuivre ajouté ont enregistré un taux de survie de 0%. Ces résultats sont en accord avec 

notre étude où on enregistre zéro survie à la plus forte concentration (0,032 mg/L) de la 

Bouillie bordelaise. Ceci peut être expliqué par la différence de la quantité de cuivre nette 

inclut dans la préparation de la Bouillie à base de sulfate de cuivre utilisée dans notre étude. 

Aussi l’étude de Flickinger et al., (1982) mais sur un intervalle plus étendu de 88 

jours ont enregistré un taux de survie de 85% au 21ème jour d’exposition à 0,04 mg/L de 

sulfate de cuivre mais de 10% au 65ème jour indiquant ainsi que la durée de l’exposition à 

une concentration donnée augmente le taux de mortalité. Aussi, une étude sur plusieurs 

Dithiocarbamates ont révélé une diminution des taux de survie de Daphnia magna (Van 

Leeuwen et al., 1985). 
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C.  Nombre de mue 

Le comptage quotidien des carapaces libérées par les Daphnies témoins et traitées par 

les deux xénobiotiques, durant 21 jours, permet d’estimer le nombre de mues comme le 

montre la figure (28).  
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Figure 28. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur le nombre de mues de 

Daphnia magna après 21 jours 

D’après ces figures, on constate que le nombre de mues diminue significativement 

(p≤0,001) en fonction des concentrations croissantes des deux fongicides comparativement 

aux daphnies témoins.  Il est de 6,7 chez les daphnies témoins et atteint 3,2 à la plus forte 

concentration (0,032 mg/L) soit 50% de réduction du nombre de mues et ce pratiquement 

pour les deux fongicides.  

Le nombre des mues obtenu dans notre étude se situe dans un intervalle de [7 et 3] 

où la valeur la plus élevée est enregistrée pour les témoins et la plus basse pour la plus forte 

concentration (0,032 mg/L) et ce pour les deux fongicides testés indiquant ainsi une 

inhibition de développement des daphnies qui a une influence par la suite sur la 

reproduction.  
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Price et Uglow (1979) ont enregistré une inhibition du développement post-mue chez 

Crangon crangon (Crustacé) traités au cuivre suite à l’inhibition de l'ecdyse. Ceci peut être 

expliqué par le fait que les solutions métalliques inhibent la progression du cycle de mue 

ce qui justifie nos résultats concernant la toxicité de la Bouillie bordelaise qui affecte le 

nombre des mues des daphnies. Aussi, la prise d'eau à la mue est cruciale pour une 

croissance réussie d’un crustacé, le taux de croissance dépend du nombre de mues et de 

l'augmentation de croissance par mue pendant la saison de croissance (Vernberg, 

2012). Chez les crevettes, immédiatement après l'ecdyse, ces crustacés absorbent un 

volume appréciable d'eau qui pourrait être à l'origine de la mortalité prématurée (autres 

stades de mue) observée dans les stades post-mue des groupes traités par le cuivre en raison 

de la perméabilité accrue de la cuticule à la post-mue (Djangmah et Grove, 1970). 

Parallèlement, les besoins énergétiques augmentent lors des stades de mue des 

daphnies et dépassent largement ceux des autres stades (Skinner, 1962 ; Hagerman, 1976) 

ce qui nécessite la consommation accrue de l’oxygène dissout dans l’eau du milieu de 

culture que ce soit propre ou contaminée par les résidus du toxique. Les résultats obtenus 

dans notre travail concernant la diminution du nombre de mues pourraient être liée à la 

diminution de la consommation d’oxygène enregistrée chez les daphnies traitées par le 

Thirame ou bien par la Bouillie bordelaise surtout pour les fortes concentrations après une 

courte exposition (voir les résultats de respiration). Ceci est en accord avec plusieurs 

auteurs : Kerkut et Munday, 1962; Skidmore, 1970; Burton et al., 1972; Thurberg et al., 

1973.  

D’un autre côté, des études ont été menées sur les effets des contaminants sur les 

hormones processeur de la mue chez les crustacés notamment Daphnia magna. Ces 

dernières indiquent que le stress exogène entraîne l'échec non seulement de la mue, mais 

aussi de l'ovulation (Sumiya et al., 2014) et affecte la reproduction en provoquant des 

anomalies, de la différenciation sexuelle et des perturbations du cycle de mue chez les 

invertébrés (Zou et al., 1997 ; Macek et al., 1976). Ces perturbations ont été associées à 

une altération du métabolisme des hormones stéroïdes, ou bien à des interactions de ces 

produits chimiques avec le récepteur de l'ecdysone (Bettin et al., 1996; Baldwin et al., 

1997, Cheek et al., 1998). Il y’a peu d’information sur l’effet toxique de ces fongicides sur 

la mue, ce retard de croissance est probablement en relation avec une perturbation 
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endocrinienne qui influe sur les ecdystéroïdes, qui régulent la mue chez les insectes et qui 

interviennent avant la mue et l'ovulation chez Daphnia magna (Hosmer et al., 1998, 

Hassold et Backhaus, 2014).  

1.2.2 Paramètres de reproduction  

À partir des tests de reproduction effectués, deux paramètres ont été suivis : la fraction 

des daphnies qui se reproduisent ainsi que la fécondité (nombre de juvéniles par daphnie 

par ponte).  

A.  Jour de la première ponte   

La maturité des daphnies se manifeste par une première ponte. L’enregistrement du 

jour de la première ponte des daphnies, témoins et traitées par les deux fongicides, est 

illustré dans la figure ci-dessous. 
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Figure 29. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur le jour de première 

ponte chez Daphnia magna durant 21 jours 

Les observations quotidiennes des daphnies traitées nous ont permis de mettre en 

évidence un retard significative (p≤0,05) pour le Thirame et non significative pour Bouille 

bordelaise de la maturité de ces micro-crustacés (jour de la 1ère ponte) qui est d’une 

moyenne d’1 à 2 jours et qui se situe aux alentours du 12ème jour d’exposition et ce en 
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fonction des concentrations croissantes des deux xénobiotiques par rapport aux daphnies 

témoins. 

Un léger retard de maturation de 1 à 2 jours au maximum a été enregistré chez les 

daphnies exposées au Thirame et à la Bouillie bordelaise par rapport aux témoins, ce qui 

pourrait signifier probablement la faible sensibilité de ce paramètre aux effets toxiques des 

fongicides. De tels résultats ont été rapportés par Hu et al., (2018), qui ont montré que 

l'effet des nanoparticules d’argent sur la ponte des daphnies était beaucoup plus faible et 

largement négligeable sauf pour les concentrations élevées où le temps de la première 

ponte a été décalé du 13ème jour chez les témoins au 14ème jour chez les traités. Winner et 

Farrell (1976), en utilisant le CuSO4- 5H2O, ont enregistré un retard de maturation chez 

Daphnia magna exposées à des doses supérieures à 0,04 mg/L. Une autre étude, axée sur 

les phospholipides, a révélé que le triclosan réduisait le métabolisme de la sphingomyéline 

(SM) en céramides ou sphingosine favorisant ainsi l'accumulation de SM chez les adultes 

et les nouveau-nés (Sengupta et al., 2017). Ces effets étaient associés à un retard de 

développement chez les nouveau-nés et à une maturation retardée et à une fécondité réduite 

chez les adultes.  

L’augmentation du nombre de jours avant la première ponte est conditionnée par les 

fortes concentrations des xénobiotiques, ce fait est probablement une stratégie 

d’acclimatation, qui pourrait être appliqué aux situations de stress chimique. La maturité 

est liée au nombre de mue, ce qui justifie nos résultats, pour chaque instar la taille des 

daphnies augmente pour atteindre la maturation et arrivent à une dimension ultime pour 

pondre.  Le "délai de la première reproduction" est un bon paramètre pour estimer l'effet 

des pesticides sur la population de Daphnia magna, car la population des daphnies 

exposées aux toxiques aura un retard dans leur première reproduction et produira une 

progéniture plus grande et avec une capacité de survie plus élevée que les populations à 

première reproduction précoce. Ainsi, après que les conditions du milieu seront favorables, 

la progéniture des parents avec un début de reproduction retardé, survivra plus longtemps 

et se développera plus rapidement que la progéniture plus courte et avec une capacité de 

survie plus faible des parents avec un début de reproduction précoce (Villarroel et al., 

2000 ; Cleuvers et al., 1997).  
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B.  Nombre de ponte   

La figure (30) illustre la variation du nombre de pontes (indice de fertilité des 

daphnies mères) chez les daphnies exposées (21 jours) aux différentes concentrations de 

Thirame et de Bouillie bordelaise. 
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Figure 30. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur le nombre cumulé de 

ponte de Daphnia magna durant 21 jours 

Nous notons une diminution significative (p≤ 0,001) du nombre cumulé de ponte chez 

les daphnies traitées par les deux fongicides, plus exactement à partir de la concentration 

0,008 mg/L et atteint son maximum à la plus forte concentration (0,032 mg/L) qui est de 

l’ordre de 30 fois moins que le témoin (3,1) chez celles exposées au Thirame. D’après ces 

résultats, il ressort que la fertilité des daphnies est fortement affectée aux fortes 

concentrations des deux pesticides utilisés. 

Le rendement de reproduction peut être affecté directement par un toxique (entraînant 

un changement dans la taille de ponte ou dans la fréquence de reproduction) ou, 

indirectement, en raccourcissant la durée de vie de la femelle (moins de pontes) ou en 

modifiant la durée de la maturation reproductive (Winner et Farrell, 1976). Il a été 

démontré que la faible quantité de nourriture et les facteurs de stress chez D. magna 

affectent la production d'œufs, où les conditions prénatales et postnatales affectent le 
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processus de maturation (Enserink et al. 1995). Pendant la période inter-mue, les femelles 

consomment beaucoup d'algues riches en acides gras dont les Triglycérides puis les 

stockent dans des gouttelettes lipidiques et sont par la suite allouées à la mue et la formation 

d'œufs (Goulden et Place, 1990 ; Tessier et Goulden, 1982 ; Sengupta, 2016) sous le 

contrôle des ecdystéroïdes et les juvénoïdes (Tessier et Goulden, 1982 ; Zaffagini et Zeni, 

2009). Il est donc probable que les deux fongicides testés dans notre étude altèrent le 

métabolisme lipidique chez Daphnia magna. Dans une étude récente, sur les effets du 

tributylétain sur le profil lipidique entier des daphnies au cours d'un cycle de reproduction, 

il a été démontré que ce composé altérait l'allocation des Triglycérides aux œufs (Jordão et 

al., 2015).  

D’un autre côté, le stress affecte le budget énergétique qui commence généralement 

par une mauvaise assimilation des aliments qui réduit ou inhibe la capacité de D. magna à 

croître, à se reproduire, à se maintenir et à se métaboliser (Pane et al., 2003). Le maintien 

de D. magna a été observé comme une priorité plus élevée pour l'allocation d'énergie que 

la reproduction ou la croissance. Les juvéniles concentrent leurs budgets énergétiques sur 

la respiration et la croissance, qui sont des paramètres connus pour être affectés par 

l'exposition aux substances toxiques. Les jeunes adultes D. magna accordent autant ou plus 

de priorité à la reproduction qu'à la croissance, tandis que les adultes plus âgés peuvent 

accorder plus de priorité à la croissance (Glazier et Calow 1992).  

Ces résultats sont en accord avec nos observations lors du test chronique, puisque les 

daphnies matures qui pondent pour la première fois produisent plus de juvéniles que les 

mères âgées, que ce soit pour les daphnies témoins ou bien pour celles exposées aux très 

faibles concentrations du Thirame et de la Bouillie bordelaise. Des résultats similaires ont 

été rapportés par Day et Kaushik (1987) chez Daphnia galeata mendotae exposée au 

fenvalérate mais aussi par Ferrando et al., (1995) et Toumi et al.,(2015) chez des daphnies 

exposées au lindane et au carbaryle. 
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C.  Nombre cumulé de nouveaux nés 

Lors des changements quotidiens du milieu, les juvéniles libérés par les mères sont 

récupérés et comptés. Ce suivi nous a permis de calculer la moyenne du nombre cumulé 

de nouveaux nés témoins et traités durant 21 jours d’exposition comme le montre la figure 

(31). 
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Figure 31. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur le nombre cumulé de 

nouveaux nés produites par femelle adulte durant 21 jours 

Nous remarquons une diminution progressive dose-dépendante et significative 

(p≤0,001) de la reproduction des daphnies adultes, à savoir le nombre cumulé de nouveaux 

nés, qui atteint en moyenne 22,7 néonates chez les témoins. Cependant la fécondité est 

affectée dès le contact direct avec les fongicides où le nombre de nouveaux née est en 

moyenne de 16,6 et 17,3 respectivement pour le Thiram et la Bouillie bordelaise à la plus 

faible concentration (0,004 mg/L), soit une diminution de 27%, et atteint 0,5 néonates chez 

les daphnies exposées à la plus forte concentration (0,032 mg/L) soit une réduction de 98%. 

La reproduction de D. magna est un critère d'évaluation très fiable pour de nombreux 

produits chimiques qui présentent des effets modulateurs endocriniens, en particulier les 

hormones juvéniles (Wang et al., 2005; Tatarazako et Oda, 2007).  
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Le pouvoir reproducteur de daphnies exposées aux Thirame et à la Bouillie bordelaise 

a été significativement influencé et ce surtout au-delà de 0,008 mg/L, le nombre total des 

néonates produites par daphnies mère est très réduit par rapport au témoin. Il n'est pas 

surprenant que les paramètres de croissance sont liés à la reproduction (le nombre de 

nouveau-nés par adulte et le nombre de mues). Les nouveau-nés sont libérés de la poche 

incubatrice quelques heures avant la mue et que le nombre des nouveau-nés est associé au 

nombre de ponte (Green, 1963). 

Nos résultats peuvent être expliqués par la relation entre le nombre de juvéniles 

produite et la taille des femelles adultes lors de la ponte par l’incapacité des mères à 

accueillir des œufs à cause de leur petite taille (taille réduite à cause du nombre limité des 

mue) suite à l’effet toxiques du Thirame et la bouille bordelaise sur la croissance des 

daphnies. La relation entre le nombre de juvéniles et la taille des adultes a été bien illustrée 

par Hanazato (1998).  

Cependant, Baird et al., (1991) et Pereira et al., (2007) ont noté que le bromure de 

sodium, la 3,4-dichloroaniline et le propanil affectent les œufs dans la poche incubatrice. 

Ces deux phénomènes pourraient expliquer nos résultats. De plus, Eybe et al., (2009) ont 

découvert la présence du deltamethrine chez les daphnies exposées à ce dernier dans tous 

les tissus. Ainsi, il est supposé que l'effet sur la reproduction pourrait également être lié au 

transport du Thirame ou de la bouille bordelaise ou de leurs métabolites vers les cellules 

souches dans les ovaires en affectant ainsi la reproduction.  Plusieurs études ont mis en 

évidence le même effet sur la fécondité et la reproduction chez Daphnia magna en présence 

de cuivre, de thiobencarbe et de deltamethrine (Blaylock et Frank, 1985, Biesinger et 

Christensen, 1972 ; Winner, 1976 ; Sancho et al., 2001 ; Toumi et al., 2013). 

Une autre explication possible des résultats actuels pourrait être attribuée à l’effet 

potentiel perturbateur de ces fongicides sur les voies métaboliques de D. magna. 

L’augmentation des dépenses énergétiques associée aux conditions de stress, si elle n’est 

pas compensée par une production d’énergie, va induire une diminution de l’énergie 

disponible pour les autres fonctions physiologiques.  
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En effet, l’énergie va être allouée essentiellement aux processus de maintenance et 

ne sera donc pas disponible pour la croissance ou la reproduction, ce qui influencera la « 

fitness » des organismes c’est-à-dire leur capacité à survivre et à transmettre leurs gènes 

(Durou et al., 2008; Sancho et al., 2009).  

Nos résultats semblent être en accord avec ces explications, où les daphnies exposées 

à long terme au Thirame ou à la Bouillie bordelaise surtout pour les fortes concentrations 

testés (0,016 et 0,032 mg/L) ont présenté la plus faible performance reproductrice 

contrairement à des taux élevés de mortalité. Ces situations de stress induisent une 

augmentation des dépenses énergétiques des individus mobilisant les réserves énergétiques 

pour la maintenance (voir les résultats du métabolisme basal et la respiration) et vont de ce 

fait perturber le métabolisme chez les animaux exposés qui vont réagir en diminuant leur 

production de progéniture, ce qui indique que la reproduction est un paramètre plus 

sensible chez D. magna. 

2. EFFETS SUR LES PARAMETRES BIOCHIMIQUES  

Comme la survie des animaux dépend de la disponibilité de l'énergie nécessaire pour 

assurer des fonctions physiologiques telles que l'entretien, la croissance et la reproduction, 

les marqueurs des perturbations du métabolisme énergétique apparaissent comme de bons 

outils prédictifs pour détecter les perturbations physiologiques liées aux contaminants, en 

particulier en ce qui concerne le métabolisme énergétique cellulaire (Maes et al., 2016).  

Différents paramètres énergétiques simplifiés sont couramment utilisés en 

écotoxicologie, tels que les teneurs en réserves énergétiques (glucides, lipides, protéines), 

comme biomarqueur d’une exposition aux différents toxiques (Choi et al., 2001 ; Le Gal 

et al., 1997; Mayer et al., 2002 ; Durou et al., 2008). 

Le suivi des variations du métabolisme basal des daphnies (µg/mg de MF) traitées 

aux différentes concentrations des deux fongicides après 24h d’exposition sont illustrées 

dans les graphiques suivent. 
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A.  Effets sur la variation du taux de protéines totales 

D’après la figure (32), nous constatons que le taux de protéines totales augmente 

chez les daphnies traitées par le Thirame en fonction des concentrations croissantes et ce 

par rapport aux témoins où on enregistre une valeur de 2,27µg/mg MF. Cette teneur en 

protéines double (4,49 µg/mg MF) pour la concentration de 0,25 mg/L, et atteint un 

maximum de 5,29µg/mg MF à la plus forte concentration (0,50 mg/L).  
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Figure 32. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur l’évolution du taux des 

protéines totales 

De même chez les daphnies traitées par la Bouillie bordelaise où on observe une 

augmentation significative (p≤ 0,001) du taux de protéines totales en fonction des 

concentrations croissantes du fongicide comparé aux daphnies témoins. Il est de 3,23 

µg/mg MF à la plus faible concentration et atteint son maximum (7,96 µg/mg MF) à la plus 

forte concentration soit le quadruple du témoin. 

Les protéines sont la dernière source d’énergie utilisée lors d’un stress, l’énergie peut 

être fournie par le catabolisme des protéines (Ribeiro et al., 2001). Chez Daphnia magna, 

bien que les concentrations d’exposition soient élevées, elles ne sont pas suffisantes pour 

entraîner la mobilisation de ces réserves. 
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Les résultats obtenus concernant les taux de protéines lors de notre travail sont en 

accord avec les observations de Bouaricha et al.,(2012) et Sbartai (2013) qui ont démontré 

l’effet stimulateur de l’Emamectine Benzoate et le Bifénazate sur la synthèse des protéines 

chez le protiste cilié Paramecium sp. Cette augmentation pourrait éventuellement 

représenter une réponse adaptative pour contrer l'augmentation du taux d'oxydation des 

protéines résultant du stress oxydatif induit par l'exposition au cuivre, comme l'ont noté 

Giacomin et al., (2014) et / ou peuvent être dus à l'activation de la synthèse protéique 

impliquée d’une part dans les mécanismes de défense, tels que les métallothionéines (De 

Boeck et al., 2003 ; Carvalho et al., 2004; Amiard et al., 2006 ; Santos et al.,2010) et 

d’autre part dans l’expression des protéines de choc thermique (HSP) qui sont des protéines 

chaperonnes impliquées dans les processus de maintien homéostasique (Ritossa, 1996). 

Plus récemment, plusieurs travaux ont rapporté une amplification de l’expression des HSP 

après une exposition à un stress toxique (Lindquist, 1986 ; Clayton et al., 2000) notamment 

Morales et al., (2011) qui ont indiqué que le cuivre est un perturbateurs endocriniens 

métallique.  

Par ailleurs, des études précédentes ont montré que le Thirame et d'autres 

thiocarbamates sont métabolisés in vivo en disulfure de carbone, qui à son tour peut 

modifier les protéines cellulaires et former des produits d'adduction de lysine (De Caprio 

et al., 1992), altérant ainsi la membrane cellulaire en provoquant l'agrégation des protéines.  

B.  Effets sur la variation des teneurs en lipides totaux 

Afin de suivre le développement et l’implication des lipides cellulaires structuraux, 

énergétiques ou bien fonctionnels au cours de l’exposition aux deux fongicides, nous avons 

procédé en parallèle à l’évaluation des teneurs en lipides totaux comme l’indique les 

figures (33. A) et (33. B). 

Les résultats de la teneur des lipides totaux enregistrés chez les daphnies traitées par 

le Thirame révèlent une diminution dose -dépendante et très hautement significative de 

cette dernière. Nous constatons que cette diminution est mieux appréciable qu’à partir de 

la concentration de 0,25 mg/L soit 2,31 µg/mg MF, pour atteindre son minimum à la plus 

forte concentration (0,5 mg/L) avec une valeur de 0,97µg/mg MF soit une diminution de 3 

fois le témoin (3,215 µg/mg MF). 
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Figure 33. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur l’évolution du taux des 

lipides totaux 

Idem pour les daphnies traitées par la Bouillie bordelaise où on constate que la 

diminution significative (p ≤0,001) de la teneur en lipides est plus remarquable qu’à partir 

de la 3ème concentration (0,20 mg/L) qui est de l’ordre de 1,09µg/mg MF soit le tiers de 

celle des témoins (3,21 µg/mg MF) pour atteindre un maximum à la plus forte 

concentration qui est de 0,3µg/mg MF soit une diminution de 90%. 

Les lipides sont la seconde source d’énergie utilisée lors d’un stress (Sujatha et al., 

1996 ; Bhavan et Geraldine, 1997), cependant ils peuvent être mobilisés en premier lorsque 

la nourriture devient rare (Hashemi et al., 2008). De plus, les premières cibles des ROS 

sont les lipides et notamment ceux présents dans les membranes cellulaires, ce qui peut 

induire une modification de la fluidité et de la perméabilité des membranes (Rikans et 

Hornbrook, 1997 ; Hermes-Lima, 2004).  

Chez Daphnia magna, les premières réserves énergétiques mobilisées au cours d’un 

stress toxique sont les réserves lipidiques selon De Coen et Janssen (1997), les réserves 

sous forme de protéines et de glycogène ne seraient affectées que pour des concentrations 

d’exposition élevées. Arambourou (2013) suggère que l’augmentation tissulaire en 

glycogène compense la réduction d’énergie inhérente à la diminution des lipides chez 
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Chironomus riparius soumis à un stress toxique. Les lipides seraient, par conséquent, la 

principale source d’énergie mobilisée en réponse à une exposition métallique. 

Dans notre travail, la diminution des teneurs en lipides totaux enregistrée peut être 

expliqué par le fait que les daphnies, traitées par les fongicides, ont mobilisé les lipides lors 

d’une privation alimentaire puisque au cours de l’exposition les organismes restent à jeun. 

De pareils résultats ont été mis en évidence chez certaines espèces de poissons (Sargent et 

al., 1989 ; Hashemi et al., 2008 ; Binner et al., 2008).  

D’autre part, le catabolisme des lipides peut être dû à la formation de lipoprotéines 

qui sont utilisées pour réparer les dommages causés aux cellules ou aux organites et/ou à 

leur utilisation par les cellules pour leurs besoins énergétiques (Rambabu et Rao, 1994 ; 

Ribeiro et al., 2001 ; Sancho et al., 2009). Parallèlement, l’effet réducteur des fongicides 

testés sur les lipides membranaires pourrait être due à leur action primaire sur la synthèse 

des lipides via l’inhibition de l’Acétyl CoA carboxylase (ACCase), l’enzyme catalysant la 

carboxylation de l’Acétyl CoA en Malonyl CoA, qui est l’une des premières étapes de la 

biosynthèse des acides gras (Price et al., 2003; Baghestani et al., 2008).  

 Par ailleurs, l’augmentation des dommages des membranes cellulaires lipidiques, 

mise en évidence grâce à la mesure du malonealdéhyde (MDA), pourrait également se 

traduire par une diminution du contenu tissulaire en lipides (Voir résultats de la 

peroxydation lipidique) et que la propriété lipophile du Thirame peut en outre faciliter sa 

rétention dans les tissus adipeux, et peut ainsi exercer des effets cytotoxiques en modifiant 

la membrane cellulaires (Rath et al.,1995). 

 Plusieurs auteurs (Cowgill et al., 1984;  Elendt, 1989) ont souligné l'importance de 

la fraction lipidique pour le développement des embryons et ont suggéré que chez les 

daphnies adultes, la majorité de la teneur en lipides est impliquée dans la production d'œufs. 

On peut donc émettre l'hypothèse que, si le statut énergétique d'une femelle est altéré (plus 

précisément les réserves lipidiques sont consommées) pour résister à l'exposition au 

toxique, un mécanisme de compromis pourrait exister entre la survie de la mère et le 

nombre total de descendants produits. Ces paramètres démographiques des individus sont 

des éléments clés dans la détermination de la dynamique des populations de l'organisme 
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(Barber et al., 1990). Nos résultats (Voir les résultats de toxicité chronique, le suivie de la 

reproduction) sont conformes à la réduction de la fécondité des femelles adultes de 

Chironomus riparius constatée par Ducrot et al. (2004) après exposition des larves au 

cuivre, suggérant ainsi un lien possible entre les lipides et la fécondité.  

C.  Effets sur la variation des taux des glucides totaux 

La variation des taux glucidiques chez les daphnies traitées aux différentes 

concentrations du Thirame et de la Bouillie bordelaise, après 24h d’exposition, est 

rapportée dans les graphiques ci-dessous.  

Nos résultats révèlent que chez les daphnies traitées par le Thirame, la teneur en 

glucides totaux augmente significativement (p≤0,01) en fonction des concentrations 

croissantes comparée aux daphnies témoins où on enregistre une valeur de 3,22 µg/mg MF. 

Le taux maximal (5,60 µg/mg MF) des teneurs en glucides est enregistré chez les daphnies 

exposées à la plus forte concentration (0,50 mg/L).  
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Figure 34. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur l’évolution du taux des 

glucides totales 
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Chez celles traitées par la Bouillie bordelaise, nos résultats révèlent que la teneur en 

glucides totaux tend à augmenter significativement (p≤0,001) et de manière dose-

dépendante comparé aux daphnies témoins. L’augmentation est mieux appréciable à partir 

de la 2ème concentration (0,10µg/mg MF) où on enregistre 4,69 µg/mg MF et atteint un 

maximum à la plus forte concentration (0,40 mg/L) avec une valeur de 5,66 µg/mg MF et 

ce comparé aux témoins (3,22µg/mg MF).   

Dans la littérature scientifique, les effets des pesticides sur les réserves énergétiques 

induisent, de manière générale, une diminution de chaque type de réserve énergétique 

(Rambabu et Rao, 1994 ; Ribeiro et al., 2001 ; Dutra et al., 2009), avec en parallèle une 

augmentation de la concentration en glucose sanguin (Bhavan et Geraldine, 1997 ; Sancho 

et al., 1998).  

Dans notre étude, l’exposition aux fongicides a entrainé une augmentation 

significative et dose dépendante du taux des glucides totaux. Cette augmentation peut être 

due à une augmentation de la concentration en sucres libres, ou est probablement liée au 

besoin énergétique de l’organisme, c’est-à-dire que lors d’un stress, l’organisme a besoin 

de glucose afin de produire de l’ATP via le métabolisme aérobie, comme observé chez des 

tilapias du Nil (Oreochromis niloticus) exposés à du cadmium (Almeida et al., 2001) ou 

bien chez des poissons exposés au cuivre et au éthofumésate (Maes, 2014).  

Pour les vertébrés, les effets des contaminants sur la teneur des réserves énergétiques 

vont essentiellement dépendre de l’organe, tandis que chez les invertébrés les réserves 

énergétiques sont quantifiées sur l’individu entier (Ribeiro et al., 2001 ; Dutra et al., 2009). 

Donc il faut distinguer la différence entre les glucides (sucres simples) forme utilisable et 

le glycogène (sucre complexe) forme de stockage. Les résultats de la littérature mettent en 

évidence une diminution du glycogène en présence d’un stress toxique chez Gammarus 

roeseli (Gismondi et al., 2012) et chez Lymnea acuminata (Tripathi et Singh, 2002). 

Cette augmentation des glucides totaux est liée probablement à la dégradation du 

glycogène en sucres et à son utilisation pour fournir de l’énergie afin de lutter contre un 

stress. Cette hypothèse est cohérente avec l’étude de Maes et al.,(2016) chez les Juvenile 

de Rutilus rutilus , mais la voie anaérobie est moins efficace en terme de production 
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d’énergie cellulaire qui peut entraîner une utilisation intensive des réserves d'énergie. En 

outre, les daphnies pourraient privilégier l’utilisation des lipides et non du glycogène pour 

lutter contre un stress toxique. Tout d’abord, le Thirame ou la Bouillie bordelaise peut 

éventuellement induire une hypoxie cellulaire. En effet, le métabolisme anaérobie est mis 

en place, ce qui permet une augmentation de la glycogénolyse dans les cellules. Plusieurs 

contaminants sont connus pour induire une activation du métabolisme anaérobie, suite à 

une hypoxie cellulaire, comme les organophosphorés (Begum et Vijayaraghavan, 1999), 

le carbofuran (carbamate) (Dutra et al., 2009), l’endosulfan (organochloré) (Ribeiro et al., 

2001), le tébuconazole (fongicide) (Sancho et al., 2009) et le cuivre (De Boeck et al., 1997 

; Hashemi et al., 2008).  

Le glycogène constitue, en effet, une réserve importante d’énergie pour les phases de 

mue et de métamorphose ainsi que pour le stade adulte, au cours duquel l’organisme vivant 

ne s’alimente pas (Hamburger et al., 1996). Une perturbation du métabolisme des glucides 

peut être induite indirectement par un stress environnemental via un effet sur les glandes 

endocrines. En effet, certaines hormones sont impliquées dans le métabolisme des glucides, 

comme par exemple les catécholamines peuvent provoquer une augmentation de la 

concentration du glucose sanguin en mobilisant les réserves en glycogène et les 

corticostéroides contribuent à la maintenance de l’hyperglycémie via la stimulation de la 

gluconéogenèse (Nakano et Tomlinson, 1967).  
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3. EFFET SUR LES BIOMARQUEURS DU STRESS OXYDANT 

A.  Effet sur l’évolution du taux de Glutathion (GSH) 

L’évolution du taux de GSH (μmol/mg de protéines) chez Daphnia magna témoins 

et traitées avec les différentes concentrations des deux fongicides est représentée dans les 

figures suivantes. 
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Figure 35. Variation du taux de GSH chez Daphnia magna exposée aux 

concentrations croissantes du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise 

D’après la figure (35), une diminution significative (p≤ 0,001) du taux de GSH est 

enregistrée chez les daphnies traitées par le Thirame par rapport aux témoins où on 

enregistre une valeur de l’ordre de 40,81 μM/mg de protéines. Cette diminution est 

appréciable dès le premier contact avec le fongicide (0,05 mg/L) où on note une réduction 

de plus de la moitié par rapport aux témoins (10,30µM/mg protéines) et qui atteint un taux 

(7,41 μM/mg Protéines) à la plus forte concentration soit plus de 80%. 

De même pour les daphnies traitées par la Bouillie bordelaise où on observe une 

diminution du taux de GSH en fonction des concentrations croissantes du fongicide et ce 

par rapport aux daphnies témoins. La valeur minimale est enregistrée pour la plus forte 

concentration qui est de l’ordre de 3,17 μM/mg de protéines soit une réduction de près de 
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90% par rapport aux témoins (40,81 μM/mg de protéines). Des différences très hautement 

significatives ont été décelées suite à l’utilisation de l’ANOVA. 

De nombreuses études in vivo ont été menées sur la toxicité du Thirame, cependant 

très peu d'études ont été effectuées pour évaluer les dommages spécifiques au niveau 

cellulaire, ainsi les connaissances détaillées sur le mécanisme moléculaire et les dégâts 

biochimiques responsables de sa cytotoxicité induite restent mal comprises (Cereser et al., 

2001). Beaucoup de recherches traitent de la toxicité du Thirame, notamment sur les 

gonades des rats par Mishra et al., (1998) et Stoker et al., (2003) et sur le foie par Dalvi et 

Deoras (1986) mettant en évidence son hépatotoxicité. Les dithiocarbamates tels que le 

Thirame sont des chélateurs de métaux, il a été démontré qu'ils induisent un stress oxydatif 

chez les mammifères (Heikkila et al., 1976; et al., 1979; Kelner et al., 1989) en utilisant 

des fibroblastes d’hamsters chinois (Grosicka et al., 2005) ; des poules (Shahzad et 

al.,2014) et des mollusques (Emmanouil, 2008). Concernant la Bouillie bordelaise qui est 

à base de cuivre, il a été démontré que le cuivre peut interférer avec plusieurs voies 

métaboliques.  

L’effet du cuivre sur la production de ROS et des réponses antioxydantes a été 

observé dans plusieurs études et chez de nombreuses espèces aquatiques, chez le poisson 

zèbre Danio rerio (Paris-Palacios et al., 2000 ; Craig et al., 2007) ; chez les bivalves 

Corbicula fluminea (Bigot et al., 2011), chez Diplodon chilensis (Sabatini et al., 2011) et 

chez les cladocères comme Daphnia magna (Mwaanga, et al., 2014 ; Bae et al., 2016). 

A l'état réduit (GSH), le glutathion protège les cellules contre un changement dans le 

statut redox et sa concentration reflète le potentiel antioxydant des cellules. Toutefois, une 

augmentation de la forme oxydée (GSSG) est indicative d'un stress oxydant (Jin et al., 

2010 ; Akerboom et Sies, 2017). Il intervient également comme substrat des glutathion 

peroxydases ainsi que dans la conjugaison des substances électrophiles catalysée par les 

glutathion transférases. Il joue aussi un rôle dans la synthèse des protéines, le transport des 

acides aminés, la réserve et le transport de la cystéine, sert de cofacteur pour plusieurs 

enzymes et permet le maintien du statut thiol des protéines en empêchant l'oxydation des 

groupes –SH (Meister et Anderson, 1983 ; Bray et Taylor, 1993; Lu, 1999). La diminution 

du taux de GSH enregistrée chez les daphnies traitées par les deux fongicides indique son 
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utilisation comme antioxydant contre le flux important d’H2O2 ou bien son utilisation en 

tant que substrat d'enzymes antioxydantes (Ji et al., 1992 ; Sun et al., 2009).  

Après administration du Thirame aux cellules, ce dernier se dégrade en métabolites 

toxiques à savoir dimethyldithiocarbamate, disulfide de carbone et dimethylamine (Elskens 

et Penninckx, 1997 ; Dalvi et al., 2002 ; Pocsi et al., 2004). Deux effets sont liés à la 

structure du Thirame : i) les effets oxydants dus au pont disulfure de la molécule qui 

peuvent être responsables des échanges thiol-disulfure avec les groupes SH de protéines 

cellulaires et cofacteurs expliquant ainsi sa forte interaction avec les groupes sulfhydryles 

des molécules cellulaires critiques comme le GSH, et ii) l’effet réducteur due à la fonction 

SH de l'anion diméthyldithiocarbamate. Il est probable que d'autres thiol-protéines et thiol-

enzymes pourraient être les molécules cibles de l'oxydation par le Thirame (Cereser et al., 

2001). L'anion dithiocarbamate, est considéré comme la fraction active a effet fongicide en 

raison de ses propriétés chélatantes. Elskens et Penninckx (1997) ont pu expliquer cette 

épuisement en GSH par le fait que ce dernier peut réagir avec le Thirame pour donner 

l’acide dimethyldithiocarbamique et du GSSG.  

Bien que l’acide diméthyldithiocarbamique ne réagit pas avec le GSH, le mécanisme 

de son effet implique apparemment l'oxydation de l'acide diméthyldithiocarbamique en 

Thirame, donc la voie de régénération du GSH catalysée par le Glutathion réductase (GR) 

et le NADPH comme donneur d'électrons au ferricytochrome qui est inhibé, ce qui justifie 

cette déplétion du GSH chez les daphnies traités, donc la disparition de l'acide 

diméthyldithiocarbamique du système pourrait contribuer à la diminution du GSH. Ceci a 

été confirmé par les tests de Elskens et Penninckx (1997) sur la levure Saccharomyces 

cerevisiae. Le maintien et la régénération des GSH dans la cellule sont contrôlés 

principalement par sa biosynthèse de novo à partir des acides aminés à travers le cycle g-

glutamyl, et par la réduction du GSSG par la glutathion réductase (GR) grâce au NADPH 

qui est utilisé comme donneur d’électrons (Elskens et Penninckx, 1997 ; Garait, 2006). On 

peut donc émettre l'hypothèse que le Thirame abaisse le niveau intracellulaire du GSH en 

influençant les étapes de sa synthèse, ou bien en diminuant l'activité de la GR, suggérant 

ainsi que la régénération du GSH à partir du GSSG est inhibée dans les cellules des 

daphnies traitées conduisant à un déséquilibre oxydatif entraînant ainsi la mort cellulaire.   
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Aussi, Cereser et al., (2001) ont enregistré une déplétion du GSH suite à son 

interaction avec le Thirame, et une augmentation remarquable du GSSG conduisant par la 

suite à la mort cellulaire. Pour leur part, Elskens et Penninckx, (1995) ont révélé que le 

Thirame est un inactivateur irréversible de la GR qui interagit spécifiquement avec le 

groupe distal de son site actif (Cys58) qui interagit avec le substrat. De même pour 

Grosicka-Maciąg et al. (2008) qui ont rapporté de pareils résultats avec une carbonylation 

des groupes thiol actifs de l'enzyme réduite dans les cellules fibroblastiques traitées au 

Thirame. 

Concernant la Bouillie bordelaise, le cuivre se lie aux molécules contenant du thiol, 

tel que le GSH ou les métallothionéines (MT), où il est piégé (Roesijadi, 1996). La 

réduction du glutathion est considérée comme une première ligne de défense cellulaire 

contre les métaux en les chélatant et en les détoxifiant, en éliminant les oxyradicaux et en 

participant aux réactions de détoxification catalysées par les glutathion peroxydases (Sies, 

1999). De plus, il est connu que le cuivre est capable de se lier au GSH pour former un 

complexe stable GS-Cu(I) (Sanchez et al., 2005 ; Eyckmans et al., 2011).  

Le pool GS – Cu (I) est la source de la synthèse d'autres métalloenzymes telles que 

la SOD ou la cytochrome oxydase, ainsi que pour la production de ROS par oxydation de 

GS – Cu (I) (Freedman et al., 1989). Il est donc probable que la formation de ce complexe 

GS-Cu(I) a un effet inhibiteur sur le système de régénération du GSH (sur l’activité de la 

GR et/ou synthétase), comme le suggère Maes, (2014). Cet épuisement du GSH peut avoir 

contribué à la toxicité précoce observée aux concentrations élevées du cuivre, comme le 

suggèrent Conners et Ringwood (2000) chez Crassostrea virginica et Mwaanga et al., 

(2014) sur Daphnia magna. Le cuivre engendre les ROS par la réaction de Fenton, d’abord 

le superoxyde qui peut également être généré par réaction de Cu (I) avec O2, et Cu (I) peut 

être généré par réduction de Cu (II) avec du glutathion et les Cu/ZnSOD et Mn-SOD les 

convertissent en peroxyde. Ensemble, le peroxyde et le superoxyde forment la forme des 

ROS la plus réactive et destructrice (Linder, 2012). De ce fait le cuivre réagit avec du GSH 

pour donner sa forme oxydée GSSG ce qui entraine au cours des processus de 

détoxification la diminution du taux GSH cellulaires chez les daphnies traitées par la 

Bouillie bordelaise. 
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En fin, la capacité des cellules à maintenir les niveaux de GSH est essentielle pour la 

fonction cellulaire et la survie. L'épuisement du GSH cellulaire peut perturber de 

nombreuses fonctions cellulaires et, en particulier, réduire la capacité de piéger les radicaux 

libres et les ROS, surtout les superoxydes, augmentant ainsi le potentiel oxydant général 

des cellules. La preuve que des processus oxydatifs se produisent chez les daphnies traitées 

au Thirame et à la Bouillie bordelaise est suggérée par l'évaluation de la peroxydation 

lipidique (voir le taux MDA). 

B.  Effet sur l’évolution du taux du Malondialdéhyde (MDA) 

La figure (36) illustre l'évolution du taux d’MDA, signe de peroxydation lipidique, 

chez Daphnia magna témoins et traitées en présence des différentes concentrations des 

deux xénobiotiques. 
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Figure 36. Variation du taux de MDA chez Daphnia magna exposée aux 

concentrations croissantes du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise 

Nos résultats montrent qu’en présence du Thirame, le taux de MDA augmente 

significativement (p≤ 0,01) en fonction des concentrations croissante. Ce taux est deux fois 

plus élevé (2,88 µM/mg protéines) à 0,05 mg/L par rapport au témoin où on enregistre une 

valeur de 1,78µM/mg protéines. La valeur maximale est notée pour la plus forte 

concentration (0,50 mg/L) avec un taux de 3,97µg/mg protéines.   
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Pareil pour les daphnies traitées par la Bouillie bordelaise, où on observe une 

augmentation significative (p ≤0,001) du taux de MDA par rapport aux daphnies témoins. 

Le maximum est noté pour la plus forte concentration (0,40 mg/L) qui est de l’ordre de 

4,37µM/mg de protéines. 

Les premières cibles des ROS sont les lipides, notamment ceux présents dans les 

membranes cellulaires et subcellulaires. Les membranes riches en acides gras polyinsaturés 

(AGPI) sont très sensibles à l'oxydation en raison de leur degré d'insaturation élevé 

(Pamplona et al., 2000 ; Hulbert, 2005). Parmi les produits formés lors de la peroxydation 

lipidique, l'isoprostane, l’acide thiobarbiturique (TBARS), le 4-hydroxynonenal (4- HNE) 

et le malondialdéhyde (MDA) sont considérés comme marqueurs de la peroxydation 

lipidique (Cadenas et Sies, 1998; Gutteridge, 1995 ; Garait, 2006 ; Li et al., 2007). Le 

MDA est l'un des aldéhydes cellulaires les plus toxiques, car il présente des effets 

métaboliques, génotoxiques et mutagènes ainsi qu'une activité inhibitrice sur la 

prolifération cellulaire (Esterbauer et al., 1991).  

L’augmentation des taux de MDA enregistrée chez les daphnies traitées par le 

Thirame et la Bouillie bordelaise indique que les défenses antioxydantes sont altérées ou 

surmontées. La nature lipophile des Dithiocarbamates les rend aptes à passer à travers la 

membrane cellulaire et de se lier aux entités structurelles et fonctionnelles cruciales des 

cellules, ce qui finit par entraîner des perturbations métaboliques (Rath et al., 2011). Des 

études métaboliques sur le Thirame ont montré que ce produit chimique subit une 

désintoxication ou une biodégradation pour donner différents métabolites comme le 

disulfure de carbone (CS2) et le thiourea. (Edwards et al.,1991 ; Sun et al., 2009). Suite à 

la biotransformation du (CS2), plusieurs produits thiol sont produits. Il a été démontré que 

ces composés favorisent la production de radicaux libres et la peroxydation lipidique dans 

plusieurs systèmes in vitro, de plus, les aminothiols tels que l'homocystéine et la cystéine 

peuvent fonctionner comme pro-oxydants et induire une modification oxydative des LDL 

(Heinecke et al., 1987 ; Wronska-Nofer et al.,2002).  

Lorsque les ROS, tels que les anions superoxyde, les radicaux hydroxyles et les 

radicaux peroxyde sont générés, ils sont, dans des conditions normales, détoxifiés par des 

voies antioxydantes telles que le piégeage du GSH et de la GST, suivies par la peroxydation 
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de la catalase et du glutathion (Gill et Tuteja, 2010). Cependant, lorsque ces voies sont 

débordées ou inactivées, une accumulation de H2O2 peut se produire ainsi qu’une 

production plus élevée de radical OH. Cette molécule est hautement réactive et peut 

oxyder les constituants cellulaires en lipides (Halliwell et Gutteridge, 1989 ; Barata et al., 

2005 ; Grosicka, 2008), qui à son tour peut conduire à des lésions cellulaires (Kaizer et al., 

2005; Moraes et al., 2007; Samanta et al., 2014). Le résultat de la diminution en GSH 

reflète un stress oxydant dans les cellules comme il a été démontré par Cereser et al. (2001) 

et que son épuisement a conduit à des dommages cellulaires oxydatifs comme le témoigne 

l'augmentation du taux de MDA.  

Plusieurs études ont montré une peroxydation des membranes lipidiques médié par le 

Thirame. Il a été démontré par Grosicka et al., (2008) que le traitement des cellules 

fibroblastiques du hamster Chinois V79 au Thirame a entraîné un déséquilibre oxydatif, 

des diminutions de l’activité CAT et des taux GSH, et finis par une augmentation de la 

peroxydation lipidique. De leurs côté, Cereser et al., (2001) et Li et al., (2007) révèlent une 

mort cellulaire nécrotique avec destruction caractéristique de la membrane cellulaire chez 

les fibroblastes cutanés humaines et chez les cellules tibiales des poules respectivement. 

Aussi, Salam et al., (2019) ont montré que le Thirame augmente la génération des ROS 

ainsi que le taux d’MDA dans les érythrocytes, cela provoque une modification oxydative 

des composants cellulaires, en particulier l'hémoglobine, endommage la membrane 

plasmique et modifie la morphologie des érythrocytes, et nuis à la capacité du sang à 

détoxifier les composés nocifs. Une hémolyse accrue peut entraîner une anémie, et une 

hypoxie comme l'ont rapporté Maita et al., (1991) chez des chiens et des rats traités au 

Thirame ce qui justifie aussi la diminution de la consommation de l’oxygène dans notre 

étude chez les daphnies traitées (voir les résultats de la respiration).   

Cependant, le mécanisme de toxicité de la Bouillie bordelaise est basé sur le fait que 

le cuivre est une molécule connue pour induire la peroxydation lipidique (Viarengo et al., 

1988 ; Varo et al., 2007 ; Vieira et al., 2009 ; Machado et al., 2013) et comme étant un 

promoteur du stress oxydant en catalysant les réactions de Haber-Weiss générant ainsi une 

peroxydation lipidique (Stohs et Bagghi, 1995 ; Matés, 2000).   
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Le radical hydroxyle est capable d’arracher un hydrogène sur les carbones situés entre 

deux doubles liaisons des acides gras poly-insaturés (AGPI) : c’est la phase d’initiation. Le 

radical lipidique réagit avec une molécule d’oxygène pour former un radical peroxyle 

(ROO•) suffisamment réactif pour arracher un H+ à un AGPI voisin, propageant ainsi la 

réaction (Atkin et al., 2005). Il en résulte une altération de la fluidité membranaire qui 

conduit inévitablement à la mort cellulaire. Les peroxydes générés seront neutralisés par la 

GPX ou continueront à s’oxyder et à se fragmenter en aldéhydes (malondialdéhyde, 4-

hydroxynonénal) dont les activités pro-athérogènes sont bien connues (Haleng et al., 

2007). L’augmentation des taux de MDA suite à la production excessive des ROS induite 

par le cuivre a été signalé dans plusieurs études chez plusieurs espèces aquatiques comme 

par exemple chez Daphnia magna (Fan et al., 2012 ; Mwaanga et al., 2014); chez le 

poisson Dicentrarchus labrax (Roméo et al., 2000) et les bivalves Chlamys farreri (Zhang 

et al., 2010).  

C.  Effet sur la variation de l’activité Catalase (CAT)  

Les résultats concernant l'évolution de l'activité CAT chez les daphnies témoins et 

traitées par les concentrations croissantes du Thirame et de la Bouillie bordelaise sont 

représentées dans la figure 37. 
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Figure 37. Effets des concentrations croissantes du (A) Thirame et (B) Bouillie 

bordelaise sur la variation de l’activité CAT chez Daphnia magna 
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D’après la figure (37. A), nous remarquons que le Thirame induit une augmentation 

dose -dépendante et significative (p≤ 0,001) de l’activité CAT chez les daphnies traitées 

par rapport aux témoins. Cette augmentation est de quatre fois le témoin (10,46 

µmol/min/mg de protéines) à 0,25 mg/L, et atteint son maximum à la plus forte 

concentration (0,50 mg/L) où on enregistre une valeur de 50,42 µmol/min/mg de protéines 

soit cinq fois le témoin. 

De même, chez les daphnies exposées à la Bouillie bordelaise (figure 37. B), nous 

constatons que l’activité CAT augmente en fonction des concentrations croissantes de ce 

fongicide comparativement aux daphnies témoins se traduisant ainsi par des différences 

très hautement significatives. Ainsi, l’activité catalase atteint respectivement 40,59 et 60,25 

μmol/min/mg de protéines pour les concentrations 0,20 et 0,40 mg/L.  

La catalase (CAT) est une hémoprotéine, cytosolique ou peroxysomale, elle 

intervient dans la défense cellulaire contre les ROS et catalyse la réduction de l’H2O2 en 

eau et en oxygène moléculaire. L’affinité de cette dernière pour l’H2O2 est élevée 

uniquement lorsque les teneurs en H2O2 sont fortes (Powers et Lennon, 1999 ; Maes, 2014). 

L’augmentation de l’activité CAT enregistrée lors de notre travail peut être due à la 

production de H2O2 stimulée par la SOD, car la CAT est responsable de la détoxification 

du peroxyde d'hydrogène (Farombi et al., 2008). Le système SOD-CAT est considéré 

comme la première ligne de défense contre le stress oxydatif (Pandey et al., 2003).  

Plusieurs études sur le Thirame ont démontré son impact sur l'activité du système 

antioxydant et suggèrent sa responsabilité dans la production des ROS forçant les cellules 

à réagir afin de les neutraliser. Salam et al., (2019) ont mis en évidence une forte production 

d’H2O2 chez les érythrocytes causés par l’induction de l’activité SOD cytosolique. Aussi 

une augmentation de l’activité catalase comme chez Grosicka et al., (2008) et Yüzbaşıoğlu 

et Dalyan (2019). Cette induction pourrait être due à l'activité potentielle du Thirame en 

tant que chélateur des métaux en interagissant avec les enzymes cytoplasmiques 

dépendantes de Cu / Zn comme la SOD (Marikovsky 2002).  

La SOD catalyse la dismutation des radicaux superoxydes en O2 et en espèces moins 

réactives H2O2, ce dernier peut participer, par la réaction de Fenton, à la génération d'un 

radical hydroxyle hautement réactif (OH), qui est capable d'initier la peroxydation 
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lipidique en formant un radical peroxyle (LOO).  Si le superoxyde n'est pas converti 

efficacement en eau par un niveau adéquat de CAT et de GPx, il peut être préjudiciable à 

la cellule (Grosicka et al., 2008 ; Yang et al., 2006). Le mécanisme d’interaction du 

Thirame à ce type d’enzyme reste mal connu, cependant il entraine à la fin un 

dysfonctionnement cellulaire et par conséquent la mort de l’organisme. Cattaneo et al., 

(2012) ont suggéré qu’une augmentation de l’activité de la CAT était positivement corrélée 

au niveau des TBARS (indicateur de la peroxydation lipidique) et donc qu’elle était liée à 

une accumulation de ROS dans les cellules.  

Parallèlement, nous avons enregistré une induction de la CAT chez les daphnies 

traitées par la Bouillie bordelaise suggérant ainsi l’élévation de la production des ROS due 

probablement au cuivre. Ce métal actif est connu pour générer non seulement du H2O2 mais 

aussi des anions superoxydes (O2
 -) et des radicaux hydroxyle (OH−) en catalysant une 

variété de réactions (Avery, 2001).  

Dans une étude sur une espèce fongique Beauveria bassiana, Martins et al., (2014) 

ont mis en évidence une corrélation entre la Bouillie bordelaise et l’augmente de l'activité 

SOD et la production de H2O2 conduisant à un déséquilibre oxydatif dans les cellules 

fongiques. De plus, le cuivre en tant que métal ou bien de sels (CuSO4) est également 

connu pour augmenter l'activité CAT chez les espèces aquatiques y compris les crustacés 

Callinectes sapidus et Daphnia magna (Brouwner et Brouwner, 1998; Barata et al. 2002), 

les poissons Brachydanio rerio (Paris-Palacios e al., 2000) et trois espèces des épinoches 

épineuses (Sanchez et al., 2005).  

Au terme de ces résultats, on peut déduire que le stress oxydatif induit par le Thirame 

et la Bouillie bordelaise entraîne un déséquilibre entre la SOD productrice de H2O2 dans le 

cytoplasme et les enzymes d'élimination de ce dernier (GPX et CAT) et qui pourrait jouer 

un rôle dans la peroxydation lipidique des membranes cellulaires.  
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D.  Effet sur la variation de l’activité Gluthation-S-transferase (GST) 

La figure (38) met en évidence la variation de l'activité GST chez les daphnies 

témoins et traitées par les concentrations croissantes du Thirame et de la Bouillie 

bordelaise. 
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Figure 38. Variation de l’activité GST chez Daphnia magna traitées par (A) Thirame et 

(B) Bouillie bordelaise 

D’après la figure (38. A), nous constatons une stimulation significative (p≤0,01) et 

dose-dépendante de l’activité GST chez les daphnies exposées au Thirame par rapport aux 

témoins où on enregistre une valeur de l’ordre de 0,1 µmol/min/mg de protéines. Ainsi 

cette activité atteint, à 0,25 mg/L, une valeur de 1,43 µmol/min/mg de protéines soit 10 

fois le témoin et le maximum est enregistré à la plus forte concentration (0,50 mg/L) avec 

une valeur de 3,25 umol/min/mg de protéines soit 30 fois le témoin. 

Parallèlement, les résultats de l’activité GST obtenues chez les daphnies exposées à 

la Bouillie bordelaise révèlent une augmentation significative (p ≤0,001) de cette activité 

comparée aux témoins. Cependant, un pic est enregistré (5,76 µmol/min/mg de protéines) 

à la 2ème concentration (0,10 mg/L) où il est 50 fois le témoin (0,1 µmol/min/mg de 

protéines).  
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A partir de de la concentration de 0,20 mg/L, on note une diminution de cette même 

activité qui atteint une valeur de 1,36 µmol/min/mg de protéines à la plus forte 

concentration (0,4 mg/L) mais qui reste toujours supérieure à celle enregistrée chez les 

témoins. 

La GST est une enzyme multifonctionnelle de phase II qui joue un rôle essentiel dans 

la conjugaison des composés électrophiles (métabolites de phase I) (Van der Oost et 

al., 2003) et catalyse la conjugaison du GSH avec des substances de nature endogènes ou 

exogènes (Moreira et Guilhermino, 2005). Elle est considérée en toxicologie comme un 

biomarqueur enzymatique de la toxicité par les xénobiotiques notamment chez les 

invertébrés d’eau douce (Domingues et al., 2010). 

Dans notre étude, nous avons enregistré deux réponses différentes des deux 

fongicides testés. L’exposition des daphnies au Thirame a provoqué une induction continue 

de l'activité GST alors que pour la Bouillie bordelaise nous avons enregistré des différences 

significatives partagée en deux phases : l’une augmente dépendamment de la dose et l’autre 

caractérisée par une diminution. Les différences observées peuvent être justifiées par des 

différences dans les mécanismes de protection contre la toxicité des métaux et les ROS, 

notamment les GST, cela indique que la réponse des daphnies est différente et dépend des 

concentrations ou du xénobiotique dont elles sont exposées. 

L’augmentation de l’activité GST indique à la fois une forte concentration des 

xénobiotiques présents dans l'environnement et l’induction du stress oxydatif suite à la 

production croissante des ROS (Bhagat et al., 2016). Elle est considérée comme un critère 

d'effet de la population ainsi que de la mortalité chez les invertébrés (Canesi et al., 2010), 

et peut expliquer l'épuisement du GSH dans les processus de détoxification (Lee et al. 

2012). En fait Vieira et al., (2009) ont proposés deux hypothèses qui peuvent expliquer 

cette augmentation : étant donné que la GST est un cofacteur de la GPX, l'augmentation de 

cette dernière pour faire face au stress oxydatif nécessite plus de cofacteur et par 

conséquent l’augmentation des niveaux GST. La deuxième hypothèse propose que les GST 

ont la capacité de lier, stocker ou de transporter des substances pour surmonter le stress par 

les métaux en produisant une grande quantité d'enzymes qui sera ensuite disponible pour 
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lier les métaux en diminuant leur concentration locale, et par conséquent, leur absorption 

par l'organisme. 

Les xénobiotiques sensibles à la conjugaison du GSH comprennent les pesticides 

électrophiles tels que les thiocarbamates (Cole et al.,1997). Les GST ont la capacité de 

catalyser la formation de conjugués GSH-xénobiotiques, dans la phase II, qui sont 

conjugués à des molécules endogènes solubles dans l'eau, qui est une étape clé de leur 

détoxification métabolique suivie par l’élimination. Les anions dithiocarbamates sont très 

réactifs et peuvent se conjuguer avec d'autres molécules contenant des groupes SH et 

former des chélates métalliques. L’interaction multi-site des dithiocarbamates leur donnent 

l'avantage d'influencer les activités biologiques de différentes protéines, enzymes et 

exercent des effets toxiques (Morrison et al., 2010).  

Comme le Thirame provoque l’épuisement du GSH lors de sa transformation en acide 

diméthyldithiocarbamique, on peut déduire que l’augmentation des taux GST chez les 

daphnies traitées est due probablement suite au processus de conjugaison afin de détoxifier 

le fongicide. Plusieurs études ont démontré l’augmentation de la GST comme réponse au 

stress oxydatif, citons : Daphnia magna après l’exposition au TiO2 (Kim et al., 2010) ; au  

Bisphenol A (Jemec et al., 2012) et au différents pesticides Chlorpyrifos, Chlorothalonil et 

Trifluralin (Song, et al., 2017) et chez Solanum lycopersicum après différentes période 

d’exposition 1, 5 et 11 jours au Thirame (Yüzbaşıoğlu et Dalyan, 2019). 

En ce qui concerne l'effet des métaux notamment le cuivre sur ce groupe d'enzymes 

(GSTs), divers mécanismes d'action et d’effets contradictoires ont été signalés. Certains 

auteurs ont signalé leurs induction (Regoli et Principato, 1995) et d'autres leurs inhibition 

(Moreira et Guilhermino, 2005), aussi Ma et al., (2014) ont rapporté une augmentation de 

l'activité GST lors des premières périodes de traitement chez les escargots Physa acuta 

exposés à l'abamectine et une inhibition à la fin du test. Certaines hypothèses ont été 

avancées pour expliquer l'inhibition de la GST : elle peut avoir eu lieu soit par action directe 

du métal sur l'enzyme ou indirectement via la production de ROS qui interagissent 

directement avec l'enzyme, l'épuisement de son substrat (glutathion - GSH) et / ou la 

régulation à la baisse des gènes de la GST par différents mécanismes (Shumilla et al., 1998; 

Roling et Baldwin, 2006).  

https://www.google.com/search?sxsrf=ALeKk01OamQRZ9-6QMqHGImXUjgilUZOKA:1588054475364&q=Trifluralin&spell=1&sa=X&ved=2ahUKEwiF8oz3u4rpAhXFSxUIHc0_DYoQkeECKAB6BAgaECk
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De ce fait, la variation de l’activité enzymatique GST observée suite à l’exposition à 

la Bouillie bordelaise peut être expliquée de la manière suivante : l'accumulation du métal 

dans les cellules peut entraîner une diminution de la disponibilité du GSH en raison de la 

liaison et de l'oxydation (Canesi et al., 1999). Le GSH est capable de chélater les métaux 

peu de temps après leur entrée dans la cellule avant de se complexer aux métallothionéines 

(MT). Bien que les MT soient des chélateurs du cuivre plus efficaces, l'accumulation de 

MT à un niveau suffisant pour empêcher la toxicité des métaux nécessite plusieurs heures 

et par conséquent le GSH et la GST peuvent avoir un rôle déterminant au cours de cette 

période (Freedman et al., 1989). Lorsque les ROS sont générées, les GST sont engagées 

pour la détoxification grâce à leur activité peroxydase, mais ce mécanisme de détoxication 

implique l'oxydation des groupes thiol sur l'enzyme et la destruction des liaisons disulfures, 

ce qui fait que l'enzyme perd sa fonctionnalité (Letelier et al., 2006).  

Afin de restaurer sa fonctionnalité, la GST nécessite que le GSH change 

chimiquement les groupes thiol oxydés dans leur état réduit d'origine (Klaassen, 2008). 

Cependant, le GSH est également sensible à l'oxydation (Gill et Tuteja, 2010) et est 

susceptible d'être simultanément oxydé lorsque les isoformes de la GST sont également 

oxydées. Dans ce cas, la GST et la GSH seront désactivées. Cela pourrait notamment être 

le cas lorsque la production de ROS augmente et que la capacité anti-oxydante de 

l'organisme est dépassée (Barata et al., 2005), conduisant à une inactivation complète des 

enzymes et à une destruction des protéines. Nos résultats sont en accord avec plusieurs 

auteurs où plusieurs espèces ont été exposés au cuivre comme par exemple Cunha, et al. 

(2007) sur l’escargot Nucella lapillus ; Barata et al., (2005) et Mwaanga et al., (2014) sur 

Daphnia magna exposées respectivement au CuSO4.5H2O et CuO.  
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4. EFFETS SUR LE METABOLISME RESPIRATOIRE  

Les figures (39 et 40) illustrent l’effet des différentes concentrations du Thirame et 

de la Bouillie bordelaise sur le métabolisme respiratoire des daphnies.  

D’après ce graphique (39), nous constatons que les cellules témoins présentent une 

respiration tout à fait normale avec une consommation d'O2 constante et régulière 

Cependant, chez les daphnies traitées par les faibles concentrations 0,05 et 0,1 mg/L, nos 

résultats mettent en évidence une diminution dose-dépendante de la consommation d’O2. 

 

Figure 39. Effet du Thirame sur le métabolisme respiratoire de Daphnia magna 

Cependant, chez les individus traités par contre, nous notons une inhibition dose 

dépendante du métabolisme respiratoire, cette consommation devient de plus en plus faible 

voire négligeable aux fortes concentrations (0,25 et 0,5 mg/L). La consommation 

d’oxygène passe lentement de 44 µmol/ml (t=0) à 39,27 et 38,54 µmol/ml (t=7 min) pour 

les daphnies exposées aux deux plus fortes concentrations du Thirame respectivement. 
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Parallèlement, les daphnies exposées aux concentrations croissantes de la Bouillie 

bordelaise (figure 40) révèlent une diminution dose-dépendante de la consommation d’O2 

qui devient de plus en plus faible aux plus fortes concentrations du fongicide ou elle est de 

43,63 µmol/ml (t=0) à 38,54 et 39,27 µmol/ml (t=7 min) respectivement à (0,2 et 0,4 mg/L) 

et ce comparé aux daphnies témoins dont la respiration est tout à fait normale et régulière. 

La comparaison entre les effets des différentes concentrations des deux fongicides par l’analyse 

de la variance (ANOVA), indique des différences très hautement significatives (p ≤0,001). 

 

Figure 40. Effet de la Bouillie bordelaise sur le métabolisme respiratoire de Daphnia 

magna 

Un changement de la consommation en oxygène dissous peut entrainer une 

modification de la réponse métabolique des organismes aquatiques, qui peut être 

notamment perturbée par la présence de contaminants (De Boeck et al., 1995, 2006 ; St-

Amand et al., 1999). Les réponses respiratoires ont été utilisées pour surveiller le stress 

causé par les polluants et la mesure de la consommation d'oxygène chez Daphnia magna 

comme biomarqueur pour la mise en évidence de la présence et la toxicité des polluants 

trouvés dans les environnements d'eau douce et marins (Martains et al., (2007).  
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Chez les crustacés, les variations des taux de respiration peuvent dépendre des 

facteurs intrinsèques (l'âge, la taille et sexe) ou extrinsèques (la température, lumière, pH, 

présence ou absence de nourriture) (Armitage et Lei, 1979). La respiration mitochondriale 

au sein des cellules eucaryotes correspond au catabolisme oxydatif de molécules 

organiques (glucides ou lipides) et génère de l'énergie sous forme d'ATP, qui est assuré par 

des coenzyme Q ou le cytochrome c sont relativement mobiles alors que d'autres sont inclus 

dans des complexes protéiques réparties en 4 unités fonctionnelles (complexes I, Il, Ill et 

IV), là où ces fongicides agissent (Catherine, 2014). Au niveau du catabolisme glucidique, 

ces produits « multi-sites » (fongicide de contact comme le Thirame et Bouillie bordelaise) 

sont susceptibles d’inactiver des enzymes de la glycolyse (hexokinase, triose-P-

deshydrogénase, pyruvate deshydrogénase), du cycle de Krebs (fumarase, cétoglutanate 

deshydrogénase) et de la chaîne respiratoire (complexes II et III) (Leroux, 2003). 

Duan et al.,(2012) ont démontré que le Thiram inhibe la respiration pendant tous les 

temps d'exposition après l’étude in vitro sur Sclerotinia sclerotiorum, et il est qualifié 

d’inhibiteur du complexe mitochondrial III (Leroux, 2003) en inhibant l'activité de la 

succinate déshydrogénase et de la phosphorylation oxydative mitochondriale entraînant 

une dégradation du stockage d'énergie (Lowy et al.,1980) ainsi qu’une inhibition 

d’enzymes LDH impliquées dans le métabolisme des glucides conduisant aux dommages 

des membranes cellulaires (Elskens et Penninckx, 1997 et Rasaputra et al., 2013). La 

métabolisation du Thirame engendre l’apparition de trois métabolites entre autres le 

diméthyldithiocarbamate (DMDC), cytotoxique, dont les groupements thiols et le soufre 

élémentaire entrent en compétition avec l’oxygène au niveau de la chaîne respiratoire 

inhibant ainsi les processus respiratoires en générant de l’H2S.  

Concernant la Bouillie bordelaise, l’efficacité du cuivre est corrélée avec un blocage 

de la consommation d’oxygène et du catabolisme des substances de réserve (lipides, 

glucides). Aussi diverses formes de sel de cuivre (CuSO4) libèrent des ions Cu2+ 

directement responsables de la fongi-toxicité (Leroux, 2003). Maes (2014) explique l’effet 

toxique du cuivre sur le métabolisme respiratoire des daphnies à plusieurs niveaux. 

D’abord au niveau de la chaine respiratoire, le cuivre influence l’activité de la COX 

(enzyme appartenant au dernier complexe de la chaine respiratoire qui contrôle la 
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phosphorylation oxydative). Une de ces protéines (COX-17) est chaperonne et se lie au 

cuivre cytoplasmique libre et le transporte dans l’espace inter-membranaire mitochondrial 

où elle le cède à une autre protéine chaperonne pour assembler les sous-unités de la COX 

(Horng et al., 2004). Donc un excès de cuivre dans les cellules peut avoir un impact sur 

l’assemblage des sous-unités de la COX. Quant au niveau membranaire, le cuivre agit sur 

les lipides en augmentant la perméabilité des membranes mitochondriales induisant ainsi 

une diminution de la force des protons et par conséquent une diminution de la concentration 

en ATP provoquant potentiellement la perturbation de la chaine respiratoire et de la matrice 

mitochondriale et éventuellement le cycle de Krebs. Plusieurs études ont observé l’effet du 

cuivre sur les nucléotides énergétiques avec en général une diminution de la concentration 

en ATP et de la charge énergétique chez les individus exposés (Heath, 1984, 1991 ; 

Viarengo et al., 1980 ; Johnson et al., 1995). 

De leurs côté, Sbartai et al., (2009), Benbouzide et al. (2012) et Moumeni (2016) ont 

également montré une inhibition de la respiration des paramécies et des daphnies en 

présence de Bifenazate, de Phosphoramidate et de Cyclohexanedione respectivement. 

Aussi chez des rats nourris par un excès en cuivre ont présenté une augmentation des 

niveaux de produits de peroxydation lipidique mitochondriale, une diminution de la 

respiration mitochondriale et une diminution de l’activité du complexe IV (cytochrome c 

oxydase) (Sokol et al., 1990). Tous ces travaux sont en accord avec nos résultats où nous 

avons mis en évidence une réduction de la consommation de l’oxygène chez les daphnies 

particulièrement aux fortes concentrations du Thirame et de la bouille bordelaise. Ce 

résultat rend compte d’une perturbation de l’activité respiratoire probablement via 

l’inhibition de la chaîne respiratoire mitochondriale et peut être interprétée comme une 

stratégie de survie liée à des lésions des muscles respiratoires comme l’ont suggéré 

plusieurs études sur Daphnia magna exposées aux pesticides (Hyne et Maher, 2000 ; Reyes 

et al., 2002 ; Rodrigues et al., 2004 ; Martins et al., 2007). D’autre part, loin des fongicides, 

il est possible que la consommation réduite d'oxygène soit liée à une absence de nourriture 

au cours de la durée d’exposition entraînant une activité métabolique réduite (Armitage et 

Lei, 1979). 
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Ainsi, ce stress chimique induit une forte consommation d’énergie, la charge 

énergétique des individus contaminés au cuivre continue de diminuer ce qui suggère que 

les daphnies n’arrivent pas à compenser l’utilisation de l’énergie cellulaire et qu’ils sont 

dans l’incapacité de garder une charge énergétique à un niveau acceptable. Cette 

diminution de la charge énergétique suggère que la quantité d’énergie disponible est 

suffisante uniquement pour les processus de maintenance et par conséquent on peut dire 

que le cuivre agit sur les branchies et/ou sur le transfert de l’oxygène aux cellules, causant 

des altérations de la fonction respiratoire ce qui induirait une hypoxie cellulaire. 

5. EFFETS SUR LE SYSTEME NERVEUX  

La figure (41) illustre les effets des différentes concentrations du Thirame et de la 

Bouillie bordelaise sur l’évolution de l'activité acétylcholinestérase (AChE).   

D’après la figure (41. A), nous constatons une diminution significative (p≤ 0,001) et 

dose-dépendante de l'activité AChE chez les daphnies traitées par le Thirame par rapport 

aux témoins où nous notons une valeur de 0,57 µmol/min/mg de protéines. Le maximum 

est observé à la plus forte concentration (0,5 mg/L) avec une valeur de 0,11 µmol/min/mg 

protéines soit une réduction de près de 80% par rapport aux daphnies témoins. 
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Figure 41. Effets du (A) Thirame et (B) Bouillie bordelaise sur la variation de l’activité 

AChE chez Daphnia magna 
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De même, et d’après la figure (41. B), nous remarquons une inhibition significative 

(p ≤0,001) et dose-dépendante de cette même activité chez les daphnies traitées par la 

Bouillie bordelaise par rapport aux témoins (0,57 µmol/min/mg de protéines). Cependant, 

cette diminution n’est pas très importante à la plus faible concentration (0,05 mg/L) où on 

enregistre une réduction de seulement 10 %. A partir de 0,10 mg/L, cette activité est réduite 

de moitié (0,27 µmol/min/mg Protéines) et atteint son maximum à la plus forte 

concentration (0,4 mg/L) avec une valeur de 0,18 µmol/min/mg Protéines soit une 

réduction de près de 77%. 

Les pesticides sont connus pour leur haute toxicité vis-à-vis des organismes non 

cibles comme les invertébrés aquatiques et ont soulevé beaucoup de préoccupations 

environnementales (Mdegela et al., 2010; Martin et al., 2011; Van Dyk et Pletschke, 2011). 

 Parmi eux, les cladocères possèdent un système nerveux primitif incluant l’AChE 

qui peut être inhibé sous l’influence des contaminants multiples. Contrairement aux 

arthropodes, chez les daphnies (crustacés), une fois la détermination de l’emplacement et 

des limites du neuroectoderme achevée, la seconde étape de la neurogenèse est la 

détermination des cellules progénitrices neurales (NPC). Cette étape permet la sélection, 

au sein du neuroectoderme, des cellules pluripotentes qui donneront naissance aux 

neurones grâce à l’activation d’une cascade de gènes appelés gènes proneuraux. Chez 

Daphnia magna, il n’existe pas de sélection d’un seul neuroblaste parmi un groupe 

proneural. Ce sont des groupes entiers de précurseurs neuraux qui sont sélectionnés et 

disposés en anneaux dans le neuroectoderme (Ungerer et al., 2011). Plus tard, les 

neuroblastes ne subissent pas de délamination et restent à la surface du neuroectoderme 

(Ungerer et Scholtz, 2008 ; Ungerer et al., 2011). 

De nombreuses études ont montré que l'inhibition de l'activité de l'AChE était 

directement liée aux mécanismes toxicologiques de certains contaminants tels que les 

pesticides (Sanchez-Hernandez et al., 2018; Guimarães et al., 2019), les métaux (Mkhinini 

et al., 2019) et des matériaux manufacturés (Chen et al., 2017). Elle est aussi considérée 

comme un biomarqueur spécifique des pesticides organophosphorés (Mazzia et al., 2011) 

et des carbamates (Laguerre et al., 2009). D’autres auteurs indiquent que l'AChE peut être 

inhibée par les métaux mais aussi par des composés indéterminés de mélanges complexes 

de polluants (Olson et Christensen, 1980; Gill et al., 1990, 1991; Schmidt et Ibrahim, 1994; 
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Labrot et al., 1996; Martínez-Tabche et al., 1996; Payne et al., 1996; Guilhermino et al., 

2000). Des études ont montré que l'AChE est également exprimée dans les tissus dépourvus 

de réponses cholinergiques (Park et al., 2004) et aussi dans les membranes des globules 

rouges où il constitue un antigène de groupe sanguin (Colovic et al., 2002).  

L’utilisation d’AChE de Daphnia magna en tant que biomarqueur de la toxicité des 

insecticides anti-Cholinestérasiques a déjà été relaté par plusieurs auteurs. Cependant, on 

sait peu sur les relations entre l'inhibition de l'AChE et la toxicité chez les daphnies et les 

autres invertébrés aquatiques (Printes et Callaghan 2004). D’après nos connaissances et la 

littérature, il y a aucune publication qui traite de l’impact du Thirame sur l’activité AChE 

chez l’espèce Daphnia magna d’où notre intérêt pour cette enzyme. 

La diminution de l’AChE enregistrée lors de notre travail suggère une action 

neurotoxique du Thirame sur ces organismes non cibles et ce dès les plus faibles 

concentrations (0,05 mg/L) et à court terme. Cette inhibition par le Thirame est en accord 

avec plusieurs autres recherches réalisées sur Daphnia magna. En effet, selon Barata et al., 

(2004), une inhibition de l'activité de l'AChE a été enregistrée après exposition au 

Carbofuran (carbamate) et les mêmes résultats ont également été rapportés par Jeon et al., 

(2013) avec la même espèce après exposition au Carbaryl. De même Najimi et al. (1997), 

Toumi et al. (2016) ont décrit respectivement une inhibition cholinesterasique importante 

des branchies de la moule de mer Mytilus galloprovincialis a l'Acétaminophène et 

l’Acephate chez deux souches de daphnies après un test aigu. Dans des études 

complémentaires, des rates ayant reçu un régime alimentaire riche en dose élevée de 

Thirame ont présenté une ataxie et une paralysie des pattes postérieures associées à la 

démyélinisation et à une dégénérescence des cylindres des axones, ainsi qu’à la présence 

de macrophages dans le faisceau du nerf sciatique (Lee et Peters, 1976). 

Parallèlement, l’exposition aigüe à la Bouillie bordelaise a entrainé une inhibition de 

l’activité AChE chez D. magna notamment aux concentrations élevés suggérant ainsi que 

les changements de comportement des néonates peuvent être attribués à un effet inhibiteur 

du cuivre de l'activité de cette enzyme. Nos résultats vont dans le même sens de plusieurs 

travaux qui ont rapportées une diminution de l’AChE suite à une exposition au cuivre chez 
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plusieurs espèces comme par exemple le poisson zèbre (Tilton et al., 2011 ; Haverroth et 

al., 2015) et chez les invertébrés aquatiques Carcinus maenas (Brown et al., 2004). 

Dans notre étude, nous avons essayé de mettre en évidence la relation étroite entre la 

diminution de l'AChE et les effets néfastes sur la mobilité des néonates ; (Voir les résultats 

des tests de toxicité aigüe standard sur 24 h / 48 h) ; car ces fongicides inhibent cette 

enzyme en se liant au site estérique de cette dernière et perturbe ainsi la transmission 

nerveuse (Fukuto, 1990 ; Main, 1969) et par conséquent inhibition de la dégradation de 

l’acétylcholine en acétate et choline, dont son accumulation entraîne une paralysie 

(immobilisation) et éventuellement la mort (Boelsterli, 2007).  D’après Casida, (1964), 

l’inhibition de l'activité AChE entraîne une activation non régulée de la terminaison 

nerveuse et une paralysie dans les organismes, et pourrait induire des réponses 

comportementales anormales.  

De plus, le taux d'alimentation et le comportement locomoteur des organismes 

aquatiques pourraient être affectés par l'inhibition de l'activité de l'AChE lors d'une 

exposition à court terme de (Xuereb et al., 2009). Ces résultats montrent clairement que 

l'inhibition de l'activité AChE est l'un des facteurs les plus importants qui induit des 

troubles du comportement et que les changements de cette activité peuvent provoquer des 

réponses comportementales progressives des organismes d'essai (Ren et al., 2015). Nos 

résultats sont en accord avec plusieurs études chez daphnia telles que celles de Sturm et 

Hansen (1999) avec le Parathion et le Dichloryos ainsi que celles de Printes et Callaghan, 

(2004) sur quatre organophosphorés (Parathion, Chlorpyrifos, Malathion et Acéphate) et 

un carbamate (Propoxur). 

Aussi et selon certains auteurs, l'effet inhibiteur des métaux comme le cuivre dépend 

également du temps. L'implication des systèmes cholinergiques dans l'activité locomotrice 

est bien établie chez les vertébrés (Pepeu et Giovannini, 2004). Ceci suggère que 

l’exposition à la Bouillie bordelaise entraine l’inhibition de la mobilité des néonates lors 

des tests aigus (immobilisation 24h/48h). Dans plusieurs recherches, le cuivre s’est révélé 

toxique pour les cellules des lignées latérales et les neurones olfactifs des poissons à des 

faibles concentrations de 5 mg/L et moins que ça (Baldwin et al., 2003; Sandahl et al., 
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2004 et Linbo et al., 2006), et peut affecter le comportement qui détermine la survie et le 

succès reproducteur des poissons exposés (Scott et Sloman, 2004 ; Vieira et al., 2009 ).  

En fait, il existe une certaine controverse concernant le degré d'inhibition de l'activité 

de l'AChE et son lien avec la mort d'un organisme. Certaines études ont montré que 

l'inhibition de l'AChE après une exposition à des concentrations létales de composés anti-

Cholinestérasiques se situe généralement entre 70% et 100% (Barata et al., 2001). Les 

dithiocarbamates ne sont pas connu pour inhiber l’AChE et leurs mécanismes d’action 

pourraient conduire à la mort des neurones dopaminergiques via plusieurs processus 

dérégulés. Cependant, il est difficile d’identifier un mécanisme d’action commun à tous les 

dithiocarbamates.  (Doerge, 1990; Marinovich,1997). L’impact des dithiocarbamates sur 

le système nerveux central paraît plausible par une perturbation du transport vésiculaire du 

glutamate principal neurotransmetteur excitateur du cerveau, qui, en cas d’excès, peut 

causer une toxicité sur ses neurones cibles. Une déplétion en ATP due à un 

dysfonctionnement mitochondrial (inhibition d’un ou plusieurs complexes de la chaîne 

respiratoire) limite l’activité de la pompe membranaire Na+/K+ ATPase, essentielle au 

maintien de la polarité de la membrane plasmique. Cette inhibition facilite l’ouverture et 

le passage des ions calciques. Un influx trop élevé de Ca2+ peut ainsi conduire à la mort 

des cellules dopaminergiques (Greenamyre et al., 1999). Ce changement de potentiel 

membranaire affecte l’absorption de glutamate dépendant de l’ATP dans les vésicules 

synaptiques et empêchent le glutamate de se lier à ses récepteurs, ce qui entraîne des effets 

toxiques dans le cerveau (Nagendra et al., 1997; Vaccari et al., 1999). Ceci est en accord 

avec nos résultats où le taux d’oxygène des daphnies exposées au Thirame diminue (voir 

variation de métabolisme respiratoire). En plus, les dithiocarbamates bloquent le 

groupement –SH des enzymes qui jouent un rôle fondamental dans le transport d’énergie 

au sein des êtres vivants (ex : pyruvate déshydrogénase) et spécialement inhibiteur des 

systèmes enzymatiques métal dépondant (Siegwart, 2017). 

D’un autre côté, l’effet possible neurotoxique du Thirame ou bien de la Bouillie 

bordelaise peut être causé par le stress oxydatif. Les travaux de Weiner et al. (1994) sur le 

poisson Torpedo californica et Oliveira (2015) sur Daphnia magna, ont clairement établi 

le lien entre le stress oxydatif et l'inhibition cholinestérasique, en précisant que les 
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conditions oxydantes pouvaient modifier le statut conformationnel de l'AChE avec des 

effets délétères évidents sur ses capacités hydrolytiques.  

Les dithiocarbamates sont très réactifs et peuvent se conjuguer avec d’autres 

molécules contenant des groupes SH en formant des chélates métalliques. L’effet multi-

site des dithiocarbamates lui donnent l’avantage d’influencer les activités biologiques de 

différentes protéines, enzymes, et d’exercer des effets toxiques. Lorsque les 

dithiocarbamates chélate les métaux lourds tels que Cu, Zn, et Fe, conduisant à leurs 

accumulations intra-neuronales, ces métaux ont été impliqués dans la promotion de la 

peroxydation lipidique, stress oxydatif, et les inhibitions enzymatiques causant des effets 

neurotoxiques (Nobel et al., 1995; Valentine et al., 2009; Viquez et al., 2009). La 

stimulation non sélectif des canaux cationiques par le Thirame, provoquent l'afflux de Ca++ 

et Cu ++ dans les mitochondries augmentant le stress oxydatif qui induit l'apoptose des 

cellules et des dommages neuronaux dopaminergiques (Sook Han et al., 2003; Barlow et 

al., 2005). Les mixtures dithiocarbamate et métaux forment des complexes induisant 

l'oxydation de la dopamine et produisent ainsi un stress oxydant intra-neuronal menant aux 

dommages neuronaux (Fitsanakis et al., 2002). 

Cependant, la diminution de l'activité AChE suite à l’exposition à la Bouillie 

bordelaise peut s'expliquer par le fait que les métaux (Cu) peuvent se lier aux groupes 

fonctionnels de la protéine, tels que les groupes sulfhydryle, imidazole et carboxyle comme 

l’indique Najimi et al.,(1997). Une fois que l'enzyme est liée à certains de ces groupes 

fonctionnels, son activité catalytique pourrait être compromise, entraînant une perte de la 

fonction enzymatique. De Lima et al. (2012) ont proposé un effet dénaturant des protéines 

dû au métal lorsqu'il est en contact direct avec l'enzyme. Plus la protéine perd sa 

conformation native, plus il est difficile pour la protéine de récupérer son activité 

enzymatique.  

Dans notre étude, le cuivre sous forme du CuSo4 dans la formulation de la Bouillie 

bordelaise a inhibé AChE de Daphnia magna, ce qui augmente l'utilisation de la voie 

anaérobie pour la production d'énergie, et induit un stress oxydatif provoquant une 

peroxydation lipidique à des concentrations sub-létales. De plus, des corrélations 

significatives et positives ont été enregistrées entre l’AChE et les paramètres 
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comportementaux (immobilisation), tandis que des corrélations négatives ont été trouvées 

entre MDA ainsi les enzymes anti-oxydantes. Dans une étude sur des poissons exposés à 

15 mg/L de CuSO4 pendant 24 h (traitement aigu) ont montré une diminution significative 

de l'hydrolyse de l'ATP (Rosemberg et al., 2007). Chez Carassius auratus exposée à la 

sertraline, Xie et al. (2015) ont observé une corrélation significative entre l'activité de nage 

et l'activité AChE. Nous suggérons que l'inhibition de l'activité AChE pourrait être en 

quelque sorte impliquée dans les altérations locomotrices des néonates après une 

exposition à la Bouillie bordelaise, son effet néfaste sur le budget énergétique est expliqué 

par la diminution de taux de respiration des daphnies traitées, cette énergie est utilisée pour 

la neurotransmission et les mouvement natatoires.  

Nos résultats sont en accord avec ces travaux, notamment la diminution du GSH et 

l’augmentation du MDA, CAT, GST ; ce qui témoigne que le Thirame et la Bouillie 

bordelaise induisent un stress oxydatif chez Daphnia magna. Le Thirame a deux groupes 

alkyles liés à un atome d’azote, qui à son tour est fixé à une molécule de disulfure de 

carbone qui peuvent ainsi être reliées avec du soufre pour former des mono, di ou 

tétrasulfures de thiurame. Ces derniers se décomposent à leur tour lorsqu’ils sont exposés 

à la chaleur ou à des conditions alcalines en disulfure de carbone (CS2) et en condition 

acides en amine (ACC, 2003). Le CS2 est neurotoxique (Bonnal, 1994 ; Johnson et al. 

(1998) ont montré une liaison croisée des protéines neuro-filamenteuses induites par le 

disulfure de carbone (CS2) comme mécanisme de ses effets axonopathiques et 

neurotoxiques. Toutefois, les études métaboliques avec différents dithiocarbamates n’ont 

pas confirmé le rôle du CS2 comme seul mécanisme de leurs effets neurotoxiques (SAP, 

2001). De son côté, le cuivre peut induire l'apoptose des cellules réceptrices via un 

processus de stress oxydatif accru, car ce métal de transition, comme les autres métaux, est 

connu pour participer aux réactions d'oxydo-réduction et peut ainsi changer les états 

d'oxydation des systèmes biologiques (Julliard et al.,1996) 

Des études antérieures ont prouvé que la diminution de l'activité AChE était corrélée 

aux effets sur le comportement de nage, et certains pesticides pouvait affecter le niveau 

d'acétylcholine, l'activité AChE et le taux de synthèse de l'acétylcholine, et induit la perte 

de la capacité de conduction nerveuse (Nordgren et al., 1978). La diminution de la capacité 

de détoxication, des demandes énergétiques supplémentaires pour faire face au stress 
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chimique et des dommages oxydatifs peuvent contribuer à diminuer les performances de 

nage des daphnies. Étant donné qu'une capacité de nage réduite des néonates et/ou adultes 

peut réduire leur capacité à capturer des proies, à éviter les prédateurs et à interférer avec 

le comportement social et reproductif, ce qui explique la diminution du pouvoir 

reproductive des daphnies misent en test chronique suite à l’exposition des daphnies à des 

concentrations faibles de Thirame ou bien de Bouillie bordelaise.  Les fongicides peuvent 

influencer ses aptitudes sensoriels (vision, attraper la proie ou éviter les prédateurs dans la 

nature ou suivre les femelles lors de l’accouplement lors des conditions défavorables du 

milieu aquatique à savoir les polluants) ou bien aptitudes comportementales c'est-à-dire la 

locomotion et le mouvement des pattes natatoire.    

Cependant des divergences pourraient également être dues à divers facteurs tels que 

diversité génétique, divers composés de réserve testés, le nombre de ponte ou le milieu 

d’exposition pouvant influer les variations de l’activité spécifique de la CE50-48h et de 

l’AChE, comme le montrent Toumi et al., (2015) après une exposition au Malathion avec 

les trois souches de Daphnia magna. Signalons que l'activité de l'AChE dans différentes 

parties d'un organisme peut réagir différemment en cas de perturbation externe. Par 

exemple, l'Atrazine réduit l'activité de l'AChE dans le cerveau, altérant ainsi les 

comportements défensifs du poisson zèbre, alors que l'activité musculaire de l'AChE n'était 

pas affectée (Schmidel et al., 2014).  
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1. EFFETS SUR LA DYNAMIQUE DE LA POPULATION  

En commençant avec une population initiale de 10 juvéniles de la classe 1 qui se 

développe en femelle adulte féconde qui peuvent par parthénogénèse engendrer des 

juvéniles de la classe 1, et qui se développent en daphnies de la classe 3 qui pondent pour 

la deuxième ou la troisième fois puis meurent (on admet que la durée de vie des daphnies 

est de 21 jours, durée du teste chronique).  

1.1.  Daphnies témoins à 100% de survie 

Le taux de survie des daphnies témoins dans ce modèle est 100%. Le tableau ci-

dessous illustre la dynamique de la population des daphnies de chaque classe d’âge ainsi 

que le nombre total de population pour une durée de temps de 25 pas.  

Tableau 5. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 76 0 10 86 

3 151 76 0 227 

4 572 151 76 799 

5 2288 572 151 3012 

6 6618 2288 572 9479 

7 25971 6618 2288 34878 

8 84681 25971 6618 117270 

9 296584 84681 25971 407236 

10 1033456 296584 84681 1414721 

11 3524584 1033456 296584 4854624 

12 12304376 3524584 1033456 16862416 

13 42295957 12304376 3524584 58124916 

14 146397186 42295957 12304376 200997519 

15 506090287 146397186 42295957 694783429 

16 1747282862 506090287 146397186 2399770335 

17 6043043756 1747282862 506090287 8296416904 

18 20873545538 6043043756 1747282862 28663872156 

19 72145827781 20873545538 6043043756 99062417075 

20 249318196260 72145827781 20873545538 342337569579 

21 861525962163 249318196260 72145827781 1182989986204 

22 2977402826436 861525962163 249318196260 4088246984859 

23 10288744511765 2977402826436 861525962163 14127673300365 

24 35555886910612 10288744511765 2977402826436 48822034248813 

25 122871903920210 35555886910612 10288744511765 168716535342587 
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On prédit une croissance continue de la population témoin qui atteint une charge 

abondante d’individus et tend au total à plus de 160000 milliards d’individus, pour une 

durée de temps de 25 pas, comme le montre le tableau (5).   

On remarque que les trois classes d’âge sont présentes avec la prédominance des 

juvéniles âgés entre (1et 7 jours) ça explique la régénération de cette classe d’âge pour 

chaque pas de temps, d’une part la survie des daphnies jusqu’au la 2ème ou la 3ème ponte 

d’autre part.  

La figure ci-dessous illustre les variations des différentes premières proportions selon 

les différentes classes d’âges jusqu’à la stabilisation où les juvéniles seront la classe 

dominante, suivit par la classe des adultes matures âgés entre 7 et 14 jours, puis les femelles 

adultes âgées entre 14 et 21 jours.  

 

Stable Distribution 

Proportion Class 

0,7283 1 

0,2107 2 

0,0610 3 
λ= 3,45607 

 

 

Figure 42. Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge pour 25 pas 

On enregistre 73,83% de la charge populationnelle qui est constituée de juvéniles qui 

se développent en adulte de classe 2 reproductrices présentant 21,07% de la charge. Ainsi, 

ces derniers (classe 2) se développent pour produire plus de juvéniles et de pontes pour 

mourir ensuite, cette classe (3) représente seulement 6,10% de la charge totale.  

L’évolution du nombre total des daphnies ainsi que les différentes proportions selon 

les classes d’âge au cours de 25 pas de temps nous permet d’enregistrer des populations 

abondantes de l’ordre des milliards. Leurs proportions pour la même durée sont variables 

jusqu’aux 13ème pas et prennent des proportions relatives et stables par la suite. En plus 

λ=3,45607 ce qui signifie que la population témoin va croître sur le long terme.  
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Figure 43. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population témoin 

et (B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 

 

1.2.  Daphnies témoins à 80% de survie 

Les daphnies témoins dans ce modèle enregistrent un taux de 80% de survie différent 

de celui des témoins précédents puisque les tests ont été effectués dans des périodes 

différentes, et que le test chronique nécessite un témoin propre à la génération mise en test, 

ce taux est le témoin propre au test chronique des daphnies exposées à la Bouillie 

bordelaise.   

On prédit une croissance continue de la population témoin qui atteint au total à plus 

de 900000 milliards d’individus, pour une durée de temps de 25 pas. On remarque que les 

trois classes d’âge sont présentes avec la prédominance des daphnies de la classe 1, du fait 

de la régénération de cette classe d’âge pour chaque pas de temps, d’une part la survie des 

daphnies jusqu’au la 2ème ou la 3ème ponte d’autre part. L’évolution de la taille totale de la 

population au cours du temps selon le modèle de Leslie pour 25 pas de temps est démontrée 

dans le tableau (6). 

 

 

 

 

-20000

0

20000

40000

60000

80000

100000

120000

140000

160000

180000

0 5 10 15 20 25

M
ill

ia
rd

s
(A)

Projection of Population Size

1 2 3 Total pop

0%

10%

20%

30%

40%

50%

60%

70%

80%

90%

100%

0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23 24 25

(B)

Age structure over time

1 2 3



PARTIE III : RESULTATS & DISCUSSION 
VOLET 2 : MODELISATION EN DYNAMIQUE DE POPULATION 

135 
 

Tableau 6. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 78 0 8 86 

3 120 78 0 198 

4 608 120 62 791 

5 1872 608 96 2576 

6 6186 1872 487 8544 

7 21902 6186 1498 29586 

8 70711 21902 4948 97562 

9 245065 70711 17522 333298 

10 814375 245065 56569 1116009 

11 2760039 814375 196052 3770466 

12 9292905 2760039 651500 12704444 

13 31300807 9292905 2208031 42801744 

14 105605130 31300807 7434324 144340261 

15 355661156 105605130 25040646 486306932 

16 1199329702 355661156 84484104 1639474962 

17 4041418573 1199329702 284528925 5525277200 

18 13622705545 4041418573 959463762 18623587879 

19 45915021292 13622705545 3233134858 62770861696 

20 154754126124 45915021292 10898164436 211567311852 

21 521609632618 154754126124 36732017034 713095775776 

22 1758062439278 521609632618 123803300899 2403475372795 

23 5925604647908 1758062439278 417287706094 8100954793281 

24 19972202617782 5925604647908 1406449951423 27304257217113 

25 67316465525023 19972202617782 4740483718327 92029151861132 

 

La figure (44) illustre les variations des différentes premières proportions selon les 

différentes classes d’âges jusqu’à la stabilisation où les juvéniles seront la classe dominante 

suivi par la classe des adultes matures âgées entre 7 et 14 jours, puis les femelles adultes 

âgées entre 14 et 21 jours. 

On enregistre 73,15% de la charge populationnelle qui est constituée de juvéniles qui 

se développent en adulte de classe 2 reproductrices présentant un taux de 21,70% de la 

charge. Cependant, les daphnies de la classe 3 représentent seulement 5,15% de la charge 

totale.  
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Stable Distribution 

Proportion Class 

0,7315 1 

0,2170 2 

0,0515 3 
λ= 3, 3705 

 

 

Figure 44. Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge pour 25 pas 

L’évolution du nombre total des daphnies ainsi que les différentes proportions, selon 

les classes d’âge au cours de 25 pas de temps, a enregistré des populations abondantes de 

l’ordre des milliards. Leurs proportions pour la même durée sont variables jusqu’aux 10ème 

pas pour qu’elles prennent par la suite des proportions relatives et stables. En plus 

λ=3, 3705 ce qui signifie que la population témoin va croître sur le long terme. 

 

  

Figure 45. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 
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1.3.  Daphnies exposées à 0,004 mg/L du Thirame 

Le taux de survie des daphnies traités dans ce modèle est 80%.  Le tableau (7) illustre 

la dynamique de la population des daphnies de chaque classe d’âge ainsi le nombre total 

de population pour une durée de temps de 25 pas. Commençant avec une population initiale 

de 10 juvéniles qui est exposé durant 21 jours à 0,004 mg/L du Thirame.     

Tableau 7. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

 Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 55 0 8 63 

3 88 55 0 144 

4 306 88 44 439 

5 979 306 71 1356 

6 2477 979 245 3701 

7 8126 2477 783 11386 

8 22367 8126 1981 32475 

9 66877 22367 6501 95745 

10 195658 66877 17894 280428 

11 567932 195658 53501 817091 

12 1674298 567932 156526 2398757 

13 4873549 1674298 454346 7002193 

14 14288957 4873549 1339439 20501944 

15 41779538 14288957 3898839 59967334 

16 122181957 41779538 11431165 175392660 

17 357594873 122181957 33423630 513200460 

18 1045698118 357594873 97745565 1501038557 

19 3059638386 1045698118 286075899 4391412403 

20 8949847128 3059638386 836558495 12846044009 

21 26181316144 8949847128 2447710709 37578873981 

22 76591184602 26181316144 7159877702 109932378448 

23 224049469612 76591184602 20945052915 321585707129 

24 655431309645 224049469612 61272947682 940753726938 

25 1917344516723 655431309645 179239575690 2752015402057 

 

Comme le montre le tableau, les trois classes d’âge sont présentes avec la 

prédominance des juvéniles âgés (1 et 7 jours) ça explique la régénération de cette classe 

d’âge pour chaque pas de temps, d’une part la survie des daphnies jusqu’au la 2ème ou la 

3ème ponte d’autre part.  
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On prédit une croissance continue de la population et on enregistre au total moins que 

celle du témoin, avec une charge totale moins de 28000 milliards d’individus pour une 

durée de temps de 25 pas.  Ces résultats peuvent être expliqués par le fait que le taux de 

survie des daphnies diminue à 80% et que 20% des daphnies de la classe 2 meurent d’une 

part avant leurs deuxième ponte et d’autre part le nombre des juvéniles produits par les 

daphnies matures, que ce soit des femelles de la classe 2 ou 3, est réduit par rapport aux 

femelles témoins, cela est dû à l’effet négatif du fongicide sur la survie et la reproduction. 

La figure ci-après illustre les variations des différentes premières proportions selon 

les différentes classes d’âges jusqu’à la stabilisation où les juvéniles seront la classe 

dominante avec 69,67% suivi par la classe des adultes matures âgées entre 7 et 14 jours 

(23,82%) puis les femelles adultes âgées de plus de 14 jours et qui présente 6,51%.         

 

Stable Distribution 

Proportion Class 

0,6967 1 

0,2382 2 

0,0651 3 
λ= 2,92534 

 

 

 

Figure 46. Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge pour 25 pas 

L’évolution de la taille totale de population ainsi que les différentes classes d’âge des 

daphnies au cours de 25 pas de temps enregistre des populations abondantes. Leurs 

proportions pour la même durée sont variables jusqu’aux 9ème à partir duquel elles se 

stabilisent. Aussi, λ = 2,92534 ce qui signifie que la population exposée à 0,004 mg/L du 

Thirame va croître sur le long terme. 
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Figure 47. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 

 

1.4.  Daphnies exposées à 0,004 mg/L du Bouillie bordelaise 

Le tableau (8) illustre la dynamique de la population des daphnies de chaque classe 

après une exposition au 0,004 mg/L de Bouillie bordelaise. Le taux de survie des daphnies 

traités dans ce modèle est 80%. On prédit une croissance continue de la population et on 

enregistre au total moins que celle du témoin avec une charge totale moins de 4500 

milliards d’individus pour une durée de temps 25 pas.  

Une perte de 20% des daphnies de la classe 2 qui meurent avant leur deuxième ponte, 

aussi le nombre des juvéniles produits par les daphnies matures réduit à 17,3 explique ces 

résultats, cela est dû à l’effet négatif du fongicide sur la survie et la reproduction. 

La présence des trois classes d’âge est bien clair, avec prédominance des juvéniles 

âgés (1 et 7 jours) puisque les daphnies adultes et matures régénèrent à chaque pas de temps 

cette classe. Aussi la survie de 80% des daphnies de la 2ème classe en daphnies reproductrice 

ou de la 3ème classe. 
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Tableau 8. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 58 0 8 66 

3 92 58 0 150 

4 332 92 46 471 

5 1064 332 74 1470 

6 2768 1064 266 4098 

7 9200 2768 851 12819 

8 25771 9200 2214 37185 

9 78578 25771 7360 111709 

10 233457 78578 20617 332651 

11 690792 233457 62862 987111 

12 2070914 690792 186765 2948471 

13 6136510 2070914 552633 8760057 

14 18312752 6136510 1656731 26105993 

15 54485223 18312752 4909208 77707183 

16 162194492 54485223 14650202 231329917 

17 483078621 162194492 43588178 688861292 

18 1437785142 483078621 129755594 2050619357 

19 4281513327 1437785142 386462897 6105761365 

20 12746186326 4281513327 1150228113 18177927767 

21 37949335990 12746186326 3425210662 54120732978 

22 112987189286 37949335990 10196949061 161133474337 

23 336386693992 112987189286 30359468792 479733352070 

24 1001528808593 336386693992 90389751429 1428305254014 

25 2981799511534 1001528808593 269109355194 4252437675321 

 

La figure ci-après illustre les variations des différentes premières proportions selon 

les différentes classes d’âges jusqu’à la stabilisation. 

    

Stable Distribution 

Proportion Class 

0,7012 1 

0,2355 2 

0,0633 3 

λ= 2,97727 

 

 

Figure 48. Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge pour 25 pas 
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Les juvéniles est la classe dominante avec 70,12% suivi par la classe des adultes 

matures âgées entre 7 et 14 jours avec 23,55%, puis les femelles adultes âgées de plus de 

14 jours avec 6,33%.    

L’évolution de la taille totale de population ainsi les différentes classes d’âge des 

daphnies au cours de 25 pas de temps enregistre des populations abondantes. Leurs 

proportions pour la même durée sont variables jusqu’aux 14ème pas à partir duquel elles se 

stabilisent. Aussi λ = 2,97727 ce qui signifie que la population exposée à 0,004 mg/L de 

Bouillie bordelaise va croître sur le long terme. 

  

Figure 49. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 

 

1.5.  Daphnies exposées à 0,008 mg/L du Thirame 

Pour un taux de survie de 60% des daphnies traités, le tableau (9) illustre la 

dynamique de la population des daphnies de chaque classe d’âge ainsi que le nombre total 

de population exposées à 0,008 mg/L du Thirame pour une durée de temps de 25 pas.  

On prédit une croissance continue de la population qui atteint au total moins de 14 

milliards d’individus pour une durée de temps 25 pas. Ces résultats peuvent être expliqués 

par le fait que le taux de survie des daphnies diminue à 60%.  

Aussi, 40% des daphnies de la classe 2 meurent après leur première ponte et elles 

n’arrivent pas à survivre pour une deuxième ponte et le nombre des juvéniles produits par 
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les daphnies matures, que ce soit des femelles de la classe 2 ou 3, est réduit jusqu’à 5,7 

juvéniles en moyenne, c'est-à-dire le quart du nombre total des nouveaux nés produits par 

femelle adulte du témoin suggérant ainsi l’effet toxique du Thirame sur la survie et la 

reproduction des daphnies. 

Tableau 9. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 57 0 6 63 

3 0 57 0 57 

4 325 0 34 359 

5 0 325 0 325 

6 1852 0 195 2047 

7 0 1852 0 1852 

8 10556 0 1111 11667 

9 0 10556 0 10556 

10 60169 0 6334 66503 

11 0 60169 0 60169 

12 342964 0 36102 379066 

13 0 342964 0 342964 

14 1954897 0 205779 2160676 

15 0 1954897 0 1954897 

16 11142916 0 1172938 12315854 

17 0 11142916 0 11142916 

18 63514620 0 6685749 70200369 

19 0 63514620 0 63514620 

20 362033331 0 38108772 400142103 

21 0 362033331 0 362033331 

22 2063589989 0 217219999 2280809988 

23 0 2063589989 0 2063589989 

24 11762462939 0 1238153994 13000616933 

25 0 11762462939 0 11762462939 

 

La figure ci-après illustre les variations des différentes premières proportions selon 

les différentes classes d’âges jusqu’à la stabilisation où les daphnies de la classe 2 seront 

la classe dominante suivi par la classe des juvéniles, tandis que les adultes matures âgées 

entre 14 et 21 jours représente la proportion la plus faible.  
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Cela peut être expliqué par le fait que la population se compose entre les juvéniles de 

la classe 1 qui se développe en daphnies classe 2 qui régénère la classe 1, et que la classe 

3 représente un pont de passage vers la disparition de la classe 2, suite à la mort des 

daphnies après leur première ponte. 

Stable Distribution 

Proportion Class 

0,0000 1 

1,0000 2 

0,0000 3 

λ = 2,38747 

 

 

Figure 50. Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge pour 25 pas 

L’évolution de la taille totale de la population ainsi que les différentes classes d’âge 

enregistre des charges populationnelles moins abondantes. Leurs proportions se stabilisent 

dès le 2ème pas. La valeur propre de λ = 2,38747 ce qui signifie que la population exposée 

à 0,008 mg/L du Thirame va croître sur le long terme. 

 

   

Figure 51. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 
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1.6.  Daphnies exposées à 0,008 mg/L du Bouillie bordelaise 

Pour un taux de survie de 60% des daphnies traitées, le tableau (10) illustre la 

dynamique de la population des daphnies de chaque classe d’âge ainsi que le nombre total 

de population pour une durée de temps de 25 pas.  

On prédit une croissance continue de la population qui atteint au total de moins de 2 

milliards d’individus pour une durée de temps 25 pas. Ces résultats peuvent être expliqués 

par les 40% daphnies de la classe 2 qui meurent après leur première ponte et qui n’arrivent 

pas à survivre pour une deuxième ponte. 

Tableau 10. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 41 0 6 47 

3 12 41 0 54 

4 171 12 25 208 

5 102 171 7 281 

6 721 102 102 926 

7 635 721 61 1418 

8 3108 635 433 4176 

9 3520 3108 381 7009 

10 13634 3520 1865 19019 

11 18400 13634 2112 34146 

12 60714 18400 8181 87294 

13 92947 60714 11040 164700 

14 273737 92947 36428 403112 

15 459410 273737 55768 788916 

16 1246573 459410 164242 1870225 

17 2238067 1246573 275646 3760286 

18 5721570 2238067 747944 8707581 

19 10795182 5721570 1342840 17859593 

20 26421556 10795182 3432942 40649681 

21 51708947 26421556 6477109 84607613 

22 122582001 51708947 15852934 190143882 

23 246465240 122582001 31025368 400072609 

24 570729820 246465240 73549201 890744261 

25 1170593486 570729820 147879144 1889202450 
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D’autre part le nombre des juvéniles produits par les daphnies matures, que ce soit 

des femelles de la classe 2 ou 3, est réduit à 6,20 juvéniles en moyenne c’est-à-dire 

approximativement le quart du nombre total des nouveaux nées produits par femelle adulte 

du témoin, conséquence de l’effet toxique de la Bouillie bordelaise sur la survie et la 

reproduction des daphnies. 

La figure ci-après illustre les variations des différentes premières proportions selon 

les différentes classes d’âges jusqu’à la stabilisation. 

  

Stable Distribution 

Proportion Class 

0,6196 1 

0,3021 2 

0,0783 3 

λ = 2,16899 

  

Figure 52. Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge pour 25 pas 

Les daphnies de la classe 1 est la classe dominante suivi par la classe des adultes 

matures de la classe 2, tandis que les adultes matures âgées entre 14 et 21 jours représentent 

la proportion la plus faible avec 7,83%. 

On remarque des taux typiques comme étant une suite géométrique dans laquelle 

chaque terme permet de déduire le suivant par multiplication par un raison égale à 2.  

L’évolution de la taille totale de population ainsi les différentes classes d’âge 

enregistre des charges populationnelles moins abondantes. Leurs proportions se stabilisent 

après une longue période. La valeur propre λ = 2,16899 ce qui signifie que la population 

exposée à 0,008 mg/L du fongicide va croître sur le long terme. 

On explique ces résultats par les taux élevés des nouveaux nés produits par les 

daphnies de la classe 2 par rapport aux daphnies de la classe 3 en terme exact reliés à la 

fertilité des daphnies qui pondent pour la première fois. Ceci pourrait être dû à l’effet 

négatif de la Bouillie bordelaise (à cette concentration) sur le pouvoir reproducteur lors du 

développement.    
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Figure 53. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 

1.7.  Daphnies exposées à 0,016 mg/L du Thirame  

On prédit une croissance continue de la population qui arrive au total de moins de 

100 millions d’individus pour une durée de temps de 25 pas. On justifie ces résultats par le 

fait que le taux de survie des daphnies traitées, avec 0,016 mg/L du Thirame, représente le 

dixième de celui des témoins comme l’indique les résultats du test chronique accompagné 

d’une diminution de la fécondité. Le tableau ci-après illustre la dynamique de la population 

des daphnies de chaque classe d’âge ainsi que le nombre total de population pour une durée 

de temps de 25 pas. 

90% des daphnies de la classe 2 meurent après leur première ponte et n’arrivent pas 

à survivre pour une deuxième ponte. D’autre part, le nombre des juvéniles produits par les 

daphnies matures, soit des femelles de la classe 2, est réduit à 3,8 juvéniles en moyenne. 

Le Thirame commence à affecter sérieusement la dynamique de la population de façon 

critique à partir de cette dose. 

Les variations des différentes premières proportions selon les différentes classes 

montrent que les daphnies de la classe 2 apparaissent séparément tandis que les classes 1 

et 3 apparaissent simultanément, cela peut être expliqué par la mort excessive des daphnies 

de la classe 2 juste après leur première ponte. Tandis que les juvéniles issues des daphnies 
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de la classe 2 représente seulement 10% de la classe 2 qui ont survécus en daphnie de la 

classe 3 ce qui implique que la régénération des daphnies de la classe 2 aura lieu de façon 

alternative avec les classe 1 et 3 qui apparaissent simultanément avec prédominance des 

juvéniles. 

Tableau 11. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 38 0 1 39 

3 0 38 0 38 

4 144 0 4 148 

5 0 144 0 144 

6 549 0 14 563 

7 0 549 0 549 

8 2085 0 55 2140 

9 0 2085 0 2085 

10 7924 0 209 8132 

11 0 7924 0 7924 

12 30109 0 792 30902 

13 0 30109 0 30109 

14 114416 0 3011 117427 

15 0 114416 0 114416 

16 434779 0 11442 446221 

17 0 434779 0 434779 

18 1652161 0 43478 1695639 

19 0 1652161 0 1652161 

20 6278212 0 165216 6443428 

21 0 6278212 0 6278212 

22 23857205 0 627821 24485026 

23 0 23857205 0 23857205 

24 90657379 0 2385721 93043100 

25 0 90657379 0 90657379 
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La figure ci-dessous illustre les variations des différentes premières proportions selon 

les différentes classes d’âges jusqu’à la stabilisation. 

 

Stable Distribution 

Proportion Class 

0,0000 1 

1,0000 2 

0,0000 3 

λ = 1,94936 

 

 

Figure 54. Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge pour 25 pas 

L’évolution de la taille totale des daphnies ainsi que les différentes classes d’âge 

enregistre des populations moins abondantes. Leurs proportions se stabilisent dès le 2ème 

pas. La valeur propre λ = 1,94936 ce qui signifie que la population exposée à 0,016 mg/L 

du Thirame va croître sur le long terme. 

  
 

Figure 55. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 
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1.8.  Daphnies exposées à 0,016 mg/L du Bouillie bordelaise 

On prédit une croissance continue de la population qui arrive au total à moins de 180 

millions d’individus pour une durée de temps 25 pas. On justifie ces résultats du fait que 

le taux de survie des daphnies traitées avec 0,016 mg/L de la Bouillie bordelaise est faible 

(10%) comme l’indique les résultats du test chronique accompagné d’une diminution de la 

fécondité (4 néonates produites en moyenne). 

Le tableau ci-après illustre la dynamique de la population des daphnies de chaque 

classe d’âge ainsi que le nombre total de population pour une durée de temps de 25 pas.  

Tableau 12. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 40 0 1 41 

3 0 40 0 40 

4 160 0 4 164 

5 0 160 0 160 

6 640 0 16 656 

7 0 640 0 640 

8 2560 0 64 2624 

9 0 2560 0 2560 

10 10240 0 256 10496 

11 0 10240 0 10240 

12 40960 0 1024 41984 

13 0 40960 0 40960 

14 163840 0 4096 167936 

15 0 163840 0 163840 

16 655360 0 16384 671744 

17 0 655360 0 655360 

18 2621440 0 65536 2686976 

19 0 2621440 0 2621440 

20 10485760 0 262144 10747904 

21 0 10485760 0 10485760 

22 41943040 0 1048576 42991616 

23 0 41943040 0 41943040 

24 167772160 0 4194304 171966464 

25 0 167772160 0 167772160 
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Un taux élevé de 90% des daphnies de la classe 2 meurent après leur première ponte, 

d’autre part le nombre des juvéniles produites par les daphnies matures soit des femelles 

de la classe 2 est réduit. La Bouillie bordelaise commence à affecter sérieusement la 

dynamique de la population de façon critique à partir de cette dose. 

 

Stable Distribution 

Proportion Class 
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λ = 2,000 

 

Figure 56. Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge pour 25 pas 

L’évolution de la taille totale des daphnies ainsi que les différentes classes d’âge 

enregistre des populations moins abondantes. Leurs proportions se stabilisent dès le 2ème 

pas de façon alternative. La valeur propre λ = 2,000 ce qui signifie que la population 

exposée à 0,016 mg/L de Bouillie bordelaise va croître sur le long terme. 

  

Figure 57. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 
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Les variations des différentes premières proportions selon les différentes classes, 

montrent que les daphnies de la classe 2 apparaissent séparément tandis que la classe 1 et 

3 (taux approximativement 2%) apparaissent simultanément avec prédominance des 

juvéniles (approximativement 98%). Ceci pourrait être expliqué par la mort excessive des 

daphnies de la classe 2 juste après leurs premières pontes. Tandis que les juvéniles issues 

des daphnies de la classe 2 représentent seulement 10% de la classe 2 qui ont survécus en 

daphnie de la classe 3. Ce qui implique que la régénération des daphnies de la classe 2 aura 

lieu de façon alternative avec les classe 1 et 3 qui apparaissent simultanément avec 

prédominance des juvéniles. Les hypothèses proposées avant sont aussi possibles pour ce 

cas. 

Dans la nature, et dans le cas où les conditions deviennent défavorables, que ce soit 

par l’effet toxique de ces fongicides ou bien par manque d’oxygène ou de nourriture, la 

situation devient grave ce qui nous laisse penser aux hypothèses suivantes : 

 Les daphnies de la classe 3 ne survivent pas pour une deuxième ponte, et au 

même temps leurs nombres sont restreints et pour produire des œufs résistants avec une 

reproduction sexuée la présence des mâles est nécessaire. 

 Les mâles issus de la même génération que les femelles de la classe 3, et avec des 

facteurs négatifs : taux de survie faible, présence de prédateurs, présence de 

malformations, inhibition de mobilité, ou difficulté de trouver la femelle …etc, même 

s’ils arrivent à féconder les femelles, le taux de survie de ces dernières est très faible 

(10%) et par conséquent la probabilité de produire des œufs de résistance sera très 

faible arrivant ainsi à l’extinction. 

 Les daphnies de la classe 1 immatures se trouvent avec les femelles de la 3ème classe, 

la probabilité de produire un œuf de résistance ici est encore plus faible et elle aura 

lieu si et seulement si la maturité des mâles a lieu juste avec le passage des femelles 

à la classe 3 et que le lâchement de l’œuf de résistance aura lieu avant la mort de ces 

femelles arrivant ainsi à l’extinction ce qui n’est pas le cas.     

   Les daphnies femelles et mâles de la classe 2 sont de la même génération 

donc la période de maturité sexuelle est approximativement identique, se reproduisent de 

façon sexuée et survivront ainsi pour produire des œufs de résistance. Le nombre des 

femelles fécondées est le facteur décisif. 
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1.9.  Daphnies exposées à 0,032 mg/L du Thirame  

Le taux de survie des daphnies traités dans ce modèle est de 0% car les daphnies 

adultes meurent juste après la première ponte. Le tableau ci-après illustre la dynamique de 

la population des daphnies. On prédit une décroissance continue de la population qui arrive 

à l’extinction au 10ème pas. 

Tableau 13. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

 Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 5 0 0 5 

3 0 5 0 5 

4 3 0 0 3 

5 0 3 0 3 

6 1 0 0 1 

7 0 1 0 1 

8 1 0 0 1 

9 0 1 0 1 

10 0 0 0   0 

11 0 0 0 0 

12 0 0 0 0 

13 0 0 0 0 

14 0 0 0 0 

15 0 0 0 0 

16 0 0 0 0 

17 0 0 0 0 

18 0 0 0 0 

19 0 0 0 0 

20 0 0 0 0 

21 0 0 0 0 

22 0 0 0 0 

23 0 0 0 0 

24 0 0 0 0 

25 0 0 0 0 

 

L’évolution de la charge totale des daphnies ainsi que les différentes classes d’âge au 

cours de 25 pas de temps révèle une décroissance des populations. Les 10 daphnies mises 

en test comme population initiale arrive à pondre très peu de néonates et n’arrivent plus à 

survivre et à se développer en daphnies de la classe 3 (absence totale des daphnies adultes 
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et fécondes capable de pondre pour la 2ème fois), en plus une daphnie sur deux de la classe 

2 pond un seul juvénile d’après les résultats du test chronique de reproduction. Les 

proportions pour la même durée sont stables dès le 1er pas où on enregistre qu’une seule 

classe populationnelle, l’extinction aura lieu au 8ème pas de temps. 

La figure (58) illustre les variations des différentes premières proportions où une 

absence totale des femelles adultes de la classe 3, tandis que la classe des juvéniles et les 

adultes de la classe 2 sont présentes de façon alternative.  

Stable Distribution 

Proportion Class 

0,0000 1 

1,0000 2 

0,0000 3 

λ = 0,707107 

  

 

Figure 58. Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge 

La valeur propre λ = 0,707107 est inférieur à 1 ce qui signifie que la population 

exposée à 0,032 mg/L du Thirame va décroître sur le long terme, ce qui est synonyme 

d’extinction de la population.     

  

Figure 59. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 
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1.10.  Daphnies exposées à 0,032 mg/L du Bouillie bordelaise 

Le taux de survie des daphnies traitées dans ce modèle est 0% car les daphnies adultes 

meurent juste après la première ponte. On suit la dynamique d’une population initiale de 

10 juvéniles qui ont été exposés durant 21 jours (toute la durée de vie) à 0,032 mg/L de 

Bouillie bordelaise. On applique le même principe de modélisation matricielle de Leslie 

précédente, les valeurs de survie et de fécondité sont apportées aux résultats des daphnies 

traitées lors du test chronique. 

Tableau 14. Evolution de la taille totale de la population au cours du temps, selon le 

modèle de Leslie pour 25 pas de temps 

Population output 

Time 1 2 3 Total pop 

0 10 0 0 10 

1 0 10 0 10 

2 6 0 0 6 

3 0 6 0 6 

4 4 0 0 4 

5 0 4 0 4 

6 2 0 0 2 

7 0 2 0 2 

8 1 0 0 1 

9 0 1 0 1 

10 0 0 0 0 

11 0 0 0 0 

12 0 0 0 0 

13 0 0 0 0 

14 0 0 0 0 

15 0 0 0 0 

16 0 0 0 0 

17 0 0 0 0 

18 0 0 0 0 

19 0 0 0 0 

20 0 0 0 0 

21 0 0 0 0 

22 0 0 0 0 

23 0 0 0 0 

24 0 0 0 0 

25 0 0 0 0 

 

On prédit contrairement aux cas précédents une décroissance continue de la 

population initiale qui arrive à l’extinction au 10ème pas. 
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La figure ci-après illustre les variations des différentes premières proportions selon 

les différentes classes d’âges jusqu’à la stabilisation ou l’extinction totale. 
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Figure 60. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 

La valeur propre λ = 0,774597 est inférieur à 1 ce qui signifie que la population 

exposée à 0,032 mg/L de Bouillie bordelaise va décroître sur le long terme, ce qui est 

synonyme d’extinction de la population.   

  

Figure 61. (A)- Evolution au cours du temps de la taille totale de la population traité et 

(B)- Evolution des proportions relatives des différentes classes d’âge au cours 25 pas 

On remarque une absence totale des femelles adultes de la classe 3, tandis que la 

classe des juvéniles et les adultes de la classe 2 sont présents de façon alternative.   

L’évolution de la taille totale des daphnies ainsi que les différentes classes d’âge au 

cours de 25 pas de temps montre une décroissance des populations.  
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Les 10 daphnies mises en test comme population initiale arrivent à pondre très peu 

de néonates et n’arrivent plus à survivre et à se développer en daphnies de la classe 3 

(absence totale des daphnies adultes et fécondes capables de pondre pour la 2ème fois).  

En plus le nombre moyen des néonates produits est de 0,6 d’après les résultats du test 

chronique de reproduction. Les proportions pour la même durée sont stables dès le 1er pas 

où on enregistre qu’une seule classe populationnelle.  

Si la quantité du Thirame ou de la Bouillie bordelaise ou même leurs mixture   

s’accumule ou bien se verse pour qu’elle soit en telle concentration dans les écosystèmes 

où vivent les daphnies, la population colonisant le lac ou le bassin va disparaitre tôt ou tard 

quel que soit la population initiale. Dans la nature, et à force d’accumulation des pesticides 

jusqu’ils atteignent des concentrations faibles mais aussi critiques, les daphnies seront 

exposées de façon chronique et continue ce qui influe négativement sur leurs taux de survie 

et leurs pouvoir reproducteur. Finalement, peu importe la charge populationnelle en 

daphnie dans son biotope, et si la quantité de ces fongicides se présente en une telle 

concentration, la population colonisant les écosystèmes clos subira une disparition tôt ou 

tard. 
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CONCLUSION 

La problématique initiale de ce travail était divisé en deux volets bien différenciés où 

le premier consiste en un suivi de la toxicité à l’échelle individuelle et le second à l’échelle 

populationnelle dans le but d’étudier plusieurs aspects toxicologiques de deux fongicides 

connus pour leur large spectre d’utilisation dans le domaine agricole : Thirame et Bouillie 

bordelaise  et ce afin de mieux comprendre le mode d’action de ces xénobiotiques sur une 

espèce représentative des écosystèmes aquatiques d’eau douce. 

Pour ce faire, le suivi d’une approche biologique via un outil puissant qui est «la bio-

surveillance » a pour but d’évaluer les risques environnementaux, ce qui nous permet de 

choisir les daphnies comme modèle biologique. Les cladocères, et spécialement les 

daphnéidées, ont été largement utilisés dans la toxicologie aquatique et leur sélection a été 

favorisée par leur sensibilité envers une large gamme de xénobiotiques. Daphnia magna, 

qui occupe une position cruciale dans l’écosystème en tant que 

bioindicateur/bioaccumulateur et comme consommateurs primaires des milieux 

dulçaquicoles, a été choisi car elle alliait plusieurs avantages tels que son rôle important 

dans la chaîne trophique ainsi que sa sensibilité et sa facilité d’utilisation pour des essais à 

long terme au laboratoire. Ces caractéristiques nous ont permis d’étudier les différents 

aspects de la toxicité des deux fongicides précités au niveau comportementales, 

physiologiques et populationnel et qui ont été extrapolées à l’aide de tests standardisés au 

laboratoire ainsi que par des modèles matriciels à l’échelle de la population, niveau 

d’organisation plus pertinent d’un point de vue écologique. 

Dans la première partie de cette étude, nous avons essayé de mettre en évidence le 

potentiel toxique de ces deux fongicides sur Daphnia magna qui s’est révélée être encore 

une fois un excellent bio-indicateur et ce à travers l’utilisation de différents tests. Le test 

d’immobilisation des juvéniles suite à l’exposition aigüe aux fongicides a permis de cerner 

la CI50. Ce test a été adopté comme un témoignage du potentiel toxique depuis qu’il est 

devenu un test standardisé où nous avons enregistré dans notre cas des valeurs de la CI50 

inférieures à celles rapportées par la réglementation ou la littérature. Cette variabilité est 

liée à plusieurs facteurs entre autres l'extrême sensibilité de ces espèces à ces formulations 
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commerciales et aux adjuvants, aux émulsifiants et / ou d’autres ingrédients inertes. Il 

semble donc probable que les formulations soient la principale cause de toxicité et non le 

composant pure, d’autres part et dans le cas de la Bouillie bordelaise, il s’agirait de la 

disponibilité du cuivre sous différentes formes formant ainsi un gradient de toxicité sans 

oublier les changements du pH du milieu qui peuvent influencer la toxicité de ce dernier. 

Depuis que les effets sub-létaux peuvent se manifester à des faibles concentrations, 

l’estimation des effets chroniques sur les espèces aquatiques à partir des données de 

toxicité aigüe est souvent indispensable, ceci s’est avéré nécessaire dans notre étude vue 

que les tests chroniques sur ces deux molécules sont rares ou bien ancienne. Ces analyses 

ont été utilisées pour évaluer les réponses à long terme aux faibles doses de contaminants.  

L’altération de la survie et la reproduction suite à l’exposition à long terme a montré 

que Daphnia magna est une des espèces d’invertébrés d’eau douces les plus sensibles vis-

à-vis de la toxicité du Thirame et de la Bouillie bordelaise. Ainsi il ressort de nos résultats, 

que les daphnies ont répondus d’une manière quasi similaire au traitement par les deux 

types de fongicides. Pour une durée d’exposition de 21 jours, la longévité, la survie et le 

nombre de mue ont diminué, alors que ces paramètres permettent d’habitude d’évaluer 

l’état de croissance et de santé de ces organismes. Parallèlement, la perturbation de la 

maturation, la fécondité et la fertilité, ont indiqué l’altération des performances 

reproductrices de Daphnia sous les conditions du stress chimique appliqué à partir d’une 

concentration dite seuil qui est de l’ordre de 0,016 mg/L. Cette étude offre donc un résultat 

prometteur permettant ainsi de réduire le seuil préconisé dans le cadre de l’évaluation du 

risque lié à la présence de ces fongicides dans l’environnement aquatique et la protection 

des espèces qui y vivent.  

Pour compléter ces observations il nous a semblé intéressant d’étudier les effets de 

ces molécules sur le métabolisme basal. En effet, chez tous les organismes vivants, 

l’ensemble des processus biochimiques et physiologiques sont dépendants de la quantité 

d’énergie disponible. La perturbation de la composition biochimique en protéines, glucides 

et lipides, qui sont utilisée comme biomarqueur de contamination, pourrait avoir un impact 

sur des processus physiologiques tels que l’assimilation, la croissance ou la reproduction 

qui sont indispensables au maintien et à la survie de l’espèce.  
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Par ailleurs la consommation de l’oxygène, par le suivi du métabolisme respiratoire, 

est une technique qui rend compte de l’intensité de l’activité respiratoire à travers la 

consommation d’O2 et c’est là où réside l’intérêt de la technique utilisée où nous avons mis 

en évidence une diminution de la consommation d’O2 en présence des deux fongicide. Ces 

perturbations sont liées à l’interaction de ces molécules chimiques avec les enzymes clés 

du métabolisme entrainant une augmentation ou à une diminution de l’utilisation de 

l’énergie. Cette approche intégrée permet de relier les différents paramètres étudiés et 

d’avoir une vision plus globale des effets et ainsi d’estimer les effets sur l’état de santé des 

organismes et la capacité de ces derniers à résister à un stress supplémentaire. 

D’un autre côté, les manifestations au niveau individuel ne sont que la somme des 

interactions cachées derrière une échelle plus petit qui est la cellule et dont les effets se 

reflètent sur l’ensemble de l’organisme. La cellule constitue l’unité fonctionnelle et 

élémentaire d’organisation et les xénobiotiques acheminés vers elle doivent faire face aux 

systèmes de défense, ce qui nous amène à concentrer notre recherche vers les causes de ces 

manifestations individuelles via des études cytotoxiques.   

En effet, l’exposition des daphnies à des concentrations croissantes des fongicides a 

révélé une augmentation de la sévérité des effets cytotoxiques de ces derniers. L’étude des 

biomarqueurs de stress ont révélé le potentiel pouvoir de ces molécules à induire le système 

de détoxification, et de stimuler le système antioxydant par le biais d’une augmentation 

des activités GST et celle de la CAT, la déplétion du taux de GSH et l’augmentation des 

taux de MDA qui témoigne d’une peroxydation lipidique traduisant ainsi une dégradation 

de la membrane cellulaire. Ces modifications sont probablement liées à une augmentation 

de la libération des ROS et par conséquent l’induction du stress oxydant. 

Parallèlement, nos résultats ont révélé une corrélation entre l’exposition et 

l’inhibition de l’AChE. Cette dernière n’est pas une enzyme qui intervient dans les 

systèmes de défense, cependant il est connu qu’elle est inhibée par les molécules 

neurotoxiques comme les organophosphorées et les carbamates suggérant ainsi une atteinte 

du système nerveux de nos espèces par ces fongicides et par conséquent la mise en évidence 

de leur potentiel neurotoxique. Ces perturbations nerveuses peuvent expliquer, au moins 

en partie, l’immobilisation observée chez les néonates lors du test aigüe. 
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Dans la deuxième partie de ce travail, l’étude populationnel par l’application de nos 

données de survie et de fécondité au modèle matriciel de Leslie a permis de quantifier les 

conséquences de l’exposition à long terme au Thirame et à la Bouillie bordelaise aux 

futures générations. L’approche « modélisation » souligne le fait que l’impact au niveau 

de la dynamique de la population peut prédire les effets observés sur une durée de 21 

jours et l’appliquer sur plusieurs générations. Pour une durée de 25 pas de temps nous 

avons pu prédire l’influence de ces fongicides sur les populations des daphnies qui a révélé 

la possible extinction si ces xénobiotiques existent ou rajoutés en une concentration critique 

qui équivaux 0,032 mg/L dans les milieux aquatiques où vivent les daphnies surtout s’il 

s’agit d’un biotope clos. Ces résultats montrent l’importance de ce modèle matricielle dans 

la protection de l’environnement.  

Enfin et dans un souci de protection de la santé humaine et de l’environnement, et 

comme étant des scientifiques en écotoxicologie, on se préoccupe à trouver des solutions 

depuis que l’utilisation des fongicides de synthèse est la méthode de lutte la plus utilisée 

mais la pratique de ces produits par le non-respect des doses préconisées ainsi que les 

périodes d’utilisation restent toujours le majeur problème. L’agriculteur par ignorance peut 

penser qu’en traitant plus, il protège mieux sa culture. Toutefois on ne peut pas écarter la 

possibilité d’existence sur le marché de produits contrefaits ou fabriqués frauduleusement 

et qui peuvent être écoulés en proposant des prix qui défient toute concurrence ce qui est 

due à la rareté et le coût élevé des produits de bonne qualité sur les marchés locaux mais 

aussi à la présence de souches de champignon de plus en plus résistantes aux fongicides. 

Ainsi, les produits phytosanitaires de synthèse ont révélé à travers le temps leur toxicité 

élevée en fonction des concentrations utilisées ce qui a incité les scientifiques à trouver des 

solutions alternatives à ces problèmes.  

Ces dernières années le recours à la phytothérapie, par l’utilisation des extraits de 

plantes tels que les huiles essentielles seules ou en mixtures avec des fongicides de synthèse 

pour réduire les concentrations abusives dans l’environnement, ou bien par l'utilisation 

d’antagonistes microbiens (levures, champignons et bactéries) sont assez prometteurs et se 

présente ainsi comme une solution peu coûteuse avec un moindre impact sur 

l’environnement et le consommateur.  
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A cet effet nous recommandant dans les prochains travaux d’études à élargir notre 

spectre de recherche sur cette application «Bio».  A titre d’exemple l’activité antifongique 

des huiles essentielles issues des plantes telles que : Melaleuca quinquenervia L. 

(Myrtaceae) et Eucalyptus platyphylla F. Muell. (Myrtaceae) ou bien l’utilisation des 

antagonistes appartenant à différentes espèces biologiques : levures (Pichia guilliermondii 

Wiskerham, Candida oleophila Montrocher …etc), bactéries (Bacillus subtilis, 

Pseudomonas syringae…etc) ou bien champignons (Myrothecium roridum, Trichoderma 

viride…etc. 

 

PERSPECTIVES  

Une des principales limites de nos études est l’état plutôt descriptif des résultats, lié 

pour beaucoup, au temps qui nous était impartis, pour mettre en place, au laboratoire, la 

démarche conceptuelle ainsi que les approches techniques pour la développer.  

En perspectives, chaque résultat obtenu dans ce travail constitue une ébauche à part 

entière pour entreprendre de nouvelles recherches, de ce fait, il serait judicieux de : 

 Améliorer le maintien de la culture des daphnies qui nécessite une grande 

précaution et un suivi rigoureux notamment la contamination par des bactéries ou autres, 

le niveau d’oxygénation, les facteurs de stress, la surpopulation, le manque de nourriture… 

etc. La mortalité abusive, la pigmentation rougeâtre des daphnies signe d’une hypoxie ou 

encore l’apparition des éphippies (œufs de résistance) indique que les conditions 

deviennent défavorables. 

 Il est aussi préférable de sélectionner une clone mise en culture sur plusieurs 

années, propre au laboratoire pour éviter les variations inter-clonales entre et/ou inter 

laboratoires, ce qui confère aux résultats une crédibilité et une certitude avec les tests de 

répétabilité et de reproductibilité.   

 De tester la mixture de ces deux fongicides, du fait qu’ils sont mélangés pour 

réduire certaines maladies fongiques. 
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 D’autre tests complémentaires surtout propre aux daphnies sont utiles pour 

mieux éclaircir nos connaissances sur la toxicité de ces fongicides tels que : les activités 

des mandibules et des appendices thoraciques, test phototaxie, rythme cardiaque…etc. 

 De développer les dosages d’autres biomarqueurs (GPX, LDH, GR, SOD et 

le ratio GSH/GSSG). 

 Utiliser d’autres modèles matricielles combinées, comme la combinaison des 

modèles DEBtox et des matrices de Leslie. 

 De comparer les effets des fongicides testés sur d’autres modèles biologiques 

aquatiques proches ou lointaines des daphnies. Toutes ces études permettraient de mieux 

comprendre les interactions entre les différents stresseurs auxquels sont soumis les 

organismes pour ensuite mieux évaluer les risques qui leur sont associés dans le cadre 

d’évaluation du risque écologique.
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Abstract: Thiram is considered as a potential risk fungicide, which affects principally environment and 
aquatic organisms which are the most exposed victims. Literature studies have classified Daphnia magna 
from the key species as well as the water contamination's bioindicator. However, very limited studies have 
been published for treating the effects of thiram on daphnids. The current study aims to analyze the growth, 
reproduction, and neurotoxicity effects of thiram on Daphnia magna in order to obtain knowledge on the risk 
involved with the emission of these fungicide into the environment. The results obtained from the acute test 
after 24h-48h of thiram exposure (0.05- 0.10- 0.25- 0.50mg/L) showed an increase in the rate of 
immobilization. However, the chronic test of 21 days at lower concertation exposure (0.004- 0.008- 0.016- 
0.032 mg/L) revealed a decrease in the different growth and reproductive parameters, this inhibition was 
confirmed by the results of the monitoring of the AchE activity, which decreases suggesting the thiram 
neurotoxic effect. thiram was found to be toxic to Daphnia magna as it is proved by standardized tests. 

Keywords: Thiram, Daphnia magna, cytotoxicity test, acetylcholine esterase, biomonitoring 

 
INTRODUCTION 

The environment has been threatened for a long 

time by the excessive human activity. Generally, 

aquatic environment is the final receptacle of the 

chemical human activity, which gradually leads to 

deterioration and decomposition of water quality, 

aquatic balance and stability of ecosystems (Chevalier 

et al., 2014). Among the most important contaminants, 

pesticides that represent a significant part of the current 

environmental pollution; although their main targets 

are plants, only a small proportion nearly to 0,1 reaches 

thereof; the rest enters the environment gratuitously, 

contaminating soil, water and air, where it can poison 

or otherwise adversely affect nontarget organisms 
(Arias-Estévez et al., 2008). All these molecules, such 

as (thiram), are either acting directly on soils, 

contaminating food and affecting both biodiversity and 

human health, or indirectly by having an impact on the 

environment which could likewise poison organisms 

and cause rapid and harmful changes.  

Physical, chemical, biological and microbial 

measurements are the basic approach for estimating 

freshwater environmental quality. Therefore, it is 

widely recognized that the use of indicators can greatly 

enhance the assessment and management of aquatic 

ecosystems. Bio-monitoring by using an indicator 

species Daphnia magna as predictive models and their 

responses, to determine the changes of water 

environment, is the typical technique in water quality 

assessment and ecosystem, due to the ability of 

representing the overall status of the environment, 

which permits the detection of trends through their 

sensitivity to a range of stressors, and to be measured 

and interpreted relatively easily. (Le et al., 2016);(Li et 

al., 2010); (Metcalfe et al.,1989); (Chen et al.,
 
2012) 

and (Neves et al.,2015). However, according to the 

author’s knowledge, there are relatively few published 

studies treating the long-term toxicity on crustaceans 

that have been found out in the literature, particularly 

in chronic effects of thiram on Daphnia magna. In the 

Other hand, many researchers have used biomarkers as 

well as AChE, as practical and quick methods for 

evaluating in vivo cholinesterase-inhibiting compound. 

However, to the author’s knowledge, no studies have 

been reported on Daphnia magna after thiram exposure 

using AChE. Therefore, we have focused in the current 

study on the AChE activity of Daphnia magna after 

acute thiram exposure in the sake of determining the 

observed effects concentrations inducing inhibition of 

AChE activities, and specific biomarker of pesticides 

neurotoxicity.  

In view of the aforementioned background, this 

article contributes to establish data for the short and 

long-term toxicity of thiram, widely used in agriculture 

on freshwater bioindicator. The approach is based on 

analyzing the growth, reproduction, and neurotoxicity 

effects of thiram on Daphnia magna in order to obtain 

knowledge on the risk involved with the emission of 

these fungicide into the environment. Acute and 

chronic tests on Daphnia magna have been established 

to assess population sensitivity. Assessment endpoints 

were immobilization longevity, survival, number of 

cumulative molts, day to first brood, number of brood 

and number of viable juveniles per surviving female. 

MATERIALS AND METHODS 
Test chemical  

A fungicide active substance of the dithiocarbamate 

family (Thiram) was used as the commercial 

preparation. It is mainly used as foliar surface 

treatment in orchards against e.g., apple scab and the 

peach leaf curl, Botrytis spp., rust, monilia. Since drift 

is the main entry into surface waters of most pesticides 

used in orchards due to the height of treated trees. 

Solutions were prepared by dissolving the fungicide 

immediately before each experiment. 

Test organisms 
Daphnia magna was collected and transported to 

the laboratory. The culture was reared and maintained 
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in a 16-litre glass aquarium containing dechlorinated 

water (total hardness 250 ± 25 mg/L; pH=7,9± 0,2) 

renewed twice a week at a controlled temperature and 

photoperiod (20±2°C), with a light/dark cycle of 

16/08h (Ferrando et al.,1995). Daphnids are daily fed 

with a mixture of algae (Chlorella vulgaris) and yeast 

(Saccharomyces cerevisiae), a parthenogenetic 

reproduction is triggered and gives rise to juveniles that 

are the subject of tests. 

Acute toxicity test 
Acute tests were performed according to the ISO 

6341
 
(1996) procedure to determine the concentration 

that causes the immobility of young daphnids at the 

end of 24 and 48 hours. Three replicates of five 

neonates (<24-h old), were placed in 30 mL glass test 

tubes containing 10 mL for each test concentration 

(0.05 - 0.10 - 0.25 - 0.50 mg/L) dissolved in ISO 

medium, were tested, and the neonates were not fed 

during the test and were placed away from light. The 

assessment endpoint was immobilization, more 

precisely, juveniles that were unable to swim were 

considered immobile and those which still moved their 

antennae but did not swim within 15s after a gentle 

shaking were considered immobile. The test is 

validated only if the percentage of immobilization in 

controls is less than or equal to 10%. Immobile 

juveniles were visually counted, to assess the 50 % 

inhibitory concentration (IC50) which inhibits 50% of 

the population growth. 

Chronic toxicity test  
Based on acute results, Daphnia magna (<24-h old) 

were then exposed during 21 days to low 

concentrations of thiram (0.004- 0.008- 0.016- 0.032 

mg/L). The test includes two important life stages’ 

animals, namely the juvenile phase and the 

reproductive phase, under defined conditions based on 

the international standard ISO 10706 (2000)
 
procedure. 

10 replicates/concentration of juvenile were exposed 

individually in 60-mL glass beakers, containing 40 mL 

of culture solution, of the food and pesticide at desired 

nominal concentrations. The newborn are separated 

from adult daphnids, and counted daily. The test 

solution (with food) was renewed every 2 days. The 

examined assessment endpoints were longevity, 

survival, number of cumulative molts, day to first 

brood, number of brood and number of viable juveniles 

per female. 

Determination of AChE activity 
In order to mimic acute test conditions, 20 animals 

were placed in test solution at the desired nominal 

thiram concentrations (0.05 - 0.10 - 0.25 - 0.50 mg/L). 

After 24 h, rare immobile organisms were removed, 

and just alive animals were pooled. Before analysis, 

animals were rinsed for three times to remove thiram 

adsorbed on their carapace. AChE activity determined 

according to the method of Ellman et al. (1961)
  

The 

aim is to provide the enzyme (AChE) with an 

analogous artificial substrate, acetyl thiocholine, which 

will be hydrolyzed into acetic acid and thiocholine. 

The latter in the presence of DTNB gives a yellow 

product TNB. Absorbance at 412 nm was measured at 

25°C every each 4 min during 20 min. The results are 

expressed in µmol /min/mg proteins. The protein 

concentration of the homogenized animal sample was 

determined in triplicate by the Bradford method bovine 

serum Albumin (BSA) as a standard. 

Statistical analysis 
To characterize toxicity, the 50% inhibitory 

concentration (IC 50) which is under standard 

conditions inhibits 50% of population growth has been 

determined, immobility rates are corrected by the 

Abbott’s (1925) formula; Transformed into Probits. 

Statistical analysis of the effects of the toxicant 

exposure on the different parameters tested has been 

compared by one-way ANOVA using GraphPad Prism 

7 software.  

RESULTS AND DISCUSSION 
Acute toxicity test  

Exposure juveniles to thiram has a negative effect 

on survival/mobilization as is shown in Figure (1). 

Immobilization rate increases in a dose-dependent 

manner for organisms treated by increasing thiram 

concentrations for 24h exposure; it is nil (0.05 mg/L) 

but having 53.33% (0.5 mg/L). Statistical analysis 

showed highly significant differences. After 48h 

exposure, a significant increase immobilization rate of 

treated daphnids compared to controls. Inhibition was 

observed at (0.05 mg/L), there it is 26.67%, more than 

half of the population is inhibited 60% at (0.5 mg/L). 

Killing effects accentuated with time of exposure. This 

was reflected by the EC50 values, which decreased 

from 0.35 mg/L after 24h to approximatively the half 

0.19 mg/L after 48h.  
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Fig. 1. Immobilization rate of Daphnia magna after 24h-48h of thiram exposure. 

For instance, 48h-LC50 value of thiram was 

reported to be 0,21 mg/L, as signaled in 2017 

regulation (EC) No. 1907/2006 and as it is found by 

Van Leeuwen et al.(1985) in short-term toxicity tests 

of dithiocarbamates. 48h-EC50 for thiram reported in 

the present study was near to that reported by 

regulation. Our results are in the same line with acute 

toxicity assessment of deltamethrin. (Toumi and al., 

2013) and Chlordane (Manar et al., 2009) on D. 

magna, it is confirmed in both cases the dose-

dependent on the concentrations of xenobiotics tested 

and the effect on daphnia mortality. Moreover, several 

tested fungicides indicated that the most toxic 

formulation for all tested freshwater species was the 

thiram 80% WG formulation, the most sensitive 

organism was D. magna (24-EC50=0.03 mg/L) which 

was 3-fold higher for (48-EC50 with 0.01 mg/L) 

(Kyriakopoulou et al., 2009). In comparison to 

previous studies, D. magna used in the present study 

was more sensitive to thiram. Moreover, the 48-h EC50 

in our study was lower than the previously reported 

values. The EC50 value in D. magna varied under 

different conditions, such as temperature, population, 

body size, and pre-exposure, which indicated that 

different processes (i.e. intrinsic tolerances level and 

capability of detoxification system) contribute to 

thiram toxicity under certain conditions. In addition, 

media and culture conditions, including pH, hardness, 

light and alkalinity are also probably causes of 

different toxicity to xenobiotics demonstrating the 

sensitivity of daphnids to the commercial molecule. 

These findings imply that further studies are required 

to assess the acute toxic effect of xenobiotics on this 

species, under different conditions. Okamoto et al., 

2015); (Friberg‐Jensen et al., 2010) and (Lee et al., 

2010). Chemical exposure time and body size are 

responsible for these differences in the toxicity of 

xenobiotics; in particular, the smaller the body size is, 

the higher the metabolic and accumulation rate are, 

which could render these sensitive species to 

environmental stressors (Offem and Ayotunde, 2008). 
Interclonal acute variation in D. magna was 

extensively reviewed as factors ranging (Baird et al., 

1991). Hence, it appears that clonal sensitivity is 

chemical-specific. Although environmental factors 

such as diet and culture conditions, remain the major 

cause of inter-laboratory variation. 

Chronic toxicity test 
All the studied parameters during the chronic 

experiments were influenced by thiram to which the 

organisms were exposed. To our Knowledge, there is 

no data concerning thiram using chronic test variation 

were found in the literature. Long-term thiram 

exposure affects survival, growth and different 

fecundity parameters on D. magna registered at the end 

of 21 days of time exposure. Barring the day to first 

brood, all other assessment endpoints generally 

decreased in a concentration dependent manner.  

Figure (2a) shows concentration-response for 

population longevity of daphnids which declined with 

the increase of thiram concentrations, that were 

decreases significantly (P ≤ 0.001), compared to 

controls a score of 21 days was observed. It reduces 

from 20.8 days at 0.004mg/L, and it was very affected 

by the highest concentration 0.032mg/L which 

decreases by almost half (12.2 days) justified by thiram 

exposure stress. Longevity linked to stressors, and 

Metal concentrations of Zinc copper caused a 

significant reduction in longevity (Winner, 1981). 

Survival rate at the 21
st
  day decreases significantly 

(P ≤ 0.001) with increasing exposure concentration and 

time figure (2b), thiram showed a clear effect on 

survival during the test period, control survival was 

100%, however no organism survives to the 21
st
  day in 

(0.032 mg/L), it was approximatively the half (60%) 

survived in 0.008 mg/L. Several researchers have 

suggested that survival in chronic toxicity tests is the 

best index of toxicity because it is more sensitive and 
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less variable than reproductive parameters (Day and 

Kaushik, 1997). 

Average number of molts, was decreased 

significantly (P ≤ 0.001) with increasing exposure 

concentration and time (Fig. 2c), compared to the 

control daphnids 6,7 mean, it was approximatively the 

half 3.8 and 3.2 for 0.016 mg/L and 0.032 mg/L 

respectively.  

 

Fig. 2. Effects of thiram on longevity (a), on survival rate (b) and on number of molts (c) of Daphnia magna during 21 

days of exposure. 

Reproduction of the surviving adults exposed to 

low-dose and chronic exposure of thiram was 

significantly affected. The required time to each 

reproductive maturity increased progressively 

compared with control, but the differences were only 

statistically significant (p< 0.05). The age at first 

reproduction (Fig. 3a) was increased from 10,8 days 

for control might develop faster to 11,3 (0,004 mg/L), 

11,75 (0,008 mg/L), 11,87 (0,016 mg/L) and delay to 

12 days (0,032 mg/L).  

The total average production of young per female 

(Fig. 3b) was also affected significantly (P ≤ 0.001) at 

all the thiram tested levels. Cumulative number brood 

control was 3,2 decreased 30 times for the highest 

concentration (0,032 mg/L). The lowest thiram 

concentration (0,004 mg/L) had also effected number 

of broods 2,9 at mean.  

Reproduction was significantly reduced, as a result, 

the total number of neonates per living D. magna in 21 

days decreased significantly (P ≤ 0.001) and declined 

progressively from 22,7 young (control) to 0,5 young 

(0,032 mg/L), thiram significantly was reduced the 

total number of neonates per surviving female (Fig. 

3c).  

 

Fig. 3. Effects of thiram on reproductive maturity (a), on number of brood (b) and on total neonates produced by D. 
magna after 21 days of exposure. 

Clear concentration-response relationships for the 

total number of neonates per surviving female were 

observed. A significant decrease has been observed in 

mean number of young per female and mean brood 

size of D. magna exposed to concentration higher than 

0.011 mg/L fenitrothion (Ferrando et al., 1995). 

Similar effects on reproduction were described for D. 

magna exposed to sublethal levels of endosulfan and 
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methylparathion, a reduction in total young per female, 

number of broods and number of days to the first 

reproduction (Fernandez-Casalderrey et al., 1995). A 

decline in the total number of young per female, mean 

brood size and number of broods was also  

demonstrated when D. galeata mendotae was exposed 

to fenvalerate, but no observed effect in the number of 

days to the first reproduction (Day and Kaushik, 1997). 

Similar effects on reproduction were observed on D. 

magna exposed to sublethal levels of DCA, when 

observing an increase in the day of the first production 

of young (Crossland and Hillaby, 1985). It is well 

known that fecundity is the most sensitive trait to 

toxicity in the D.similis organism, which may be 

triggered to lower fertility rate under unfavorable 

environmental conditions (Toumi et al., 2013); 

(Crossland and Hillaby, 1985) and (Ebert, 2011).  

Villarroel et al.(2003) also found that the number of 

neonates per female was the most responsive parameter 

of the effect of propanil on daphnids when IC50 was 

calculated. However, sodium bromide, 3,4-

dichloroaniline and propanil affect the eggs in the 

brood pouch (Baird et al., 1991); (Pereira et al., 2007). 

A direct poisoning of eggs in the brood pouch 

phenomena could explain our results. Moreover, a 

significant energy proportion is allocated to the 

detoxification process set up by the organism and to 

the physiological damage caused by the pesticides 

presence, thus leading to a reduction in the available 

energy for growth, reproduction and acquisition of 

food resources, which could potentially influence the 

survival chances (Leblanc and Mclachlan, 1999). It is 

not surprising that parameters related to reproduction 

(i.e. number of neonates per live adult and the number 

of cumulative molts) were associated because neonates 

are liberated from the brood pouch few hours before 

molting (Toumi et al., 2013).  

Reduction, in body length could explain our results, 

cause a decrease in fecundity of the daphnids because 

the reduced body size leads to the decrease of brood 

chamber and consequently limits the accommodation 

of the eggs. 
[31]

 According to our results, thiram could 

cause lethal and sub-lethal effects on daphnids. 

Acetylcholinesterase activity (AChE)  
Figure 4 illustrates the effects of different thiram 

concentrations on acetylcholinesterase activity 

(AChE). We note a significant dose-dependent AChE 

activity decrease for treated daphnids compared to 

controls. In fact, the highest enzymatic activity 0.570 

µmol/min/mgP in control of organisms decrease by 

half 0.217 µmol/min/mgP (0.05mg/L) reaches 0.118 

µmol/min/mgP for 0.5mg/L.  

 

Fig. 4. Variation in acetylcholinesterase activity of Daphnia magna after 24h of thiram exposure. 

Cladocerans have a primitive neural system and/or 

neurological responsive mechanism, including AChE 

that seems to be responsive inhibited to a multiplicity 

of contaminants. Pesticides especially organophosphate 

pesticides and carbamates are known to be the main 

contaminants in aquatic environments and are mostly 

neurotoxic inhibiting acetylcholinesterase (AChE) 

activity. 

To our knowledge, there are no studies that tested 

the effect of thiram on Daphnia magna AChE activity. 

In our study, a decrease of AChE was observed 

suggesting a neurotoxic action of thiram on non-target 

organisms such as daphnids in our case. This 

neurotoxicity could be directly responsible for the 

individuals immobility exposed to different xenobiotics 

concentrations. This relationship between the AChE 

inhibitions of D. magna was shown after an exposure 

to Parathion and Dichloryos (Sturm, and Hansen, 

1999). Intermediate effects were found for the thiram 

to fish and are often considered to be neurotoxic, which 

were only mildly inhibiting to AChE (Olson and 

Christensen, 1980). In addition, female rats fed the 

high level of thiram developed hind limb ataxia or 

paralysis (Lee and Peters, 1980). AChE activity 

inhibition resulted in unregulated nerve ending 

activation and paralysis in organisms (Casida, 1964) 

which could induce the loss of nerve conduction 

ability, and then cause hyperactivity, loss of 
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coordination, convulsions, paralysis and other kinds of 

behavioral changes. All of these behavior disorders 

could bring about the stepwise behavioral response of 

organisms. The obtained results indicate that inhibition 

caused by thiram occurred at a concentration of 0,05 

mg/L. Our results are in line with previously published 

data, namely those reported by Najimi et al. (1997) 

who described a significant cholinesterasic inhibition 

in gills of the seawater mussel species after 

acetaminophen acute exposure. In fact, some 

controversies exist regarding the degree of inhibition of 

AChE activity and its relation to the death of an 

organism. Some studies reported that AChE inhibition 

after exposure to lethal concentrations of 

anticholinesterasic compounds usually ranges from 70 

% to 100 % (Barata et al., 2001). A study established 

definitely the link between oxidations and 

cholinesterasic inhibition, by making clear that oxidant 

conditions were able to alter the conformational status 

of acetylcholinesterase of Torpedo californica, with 

obvious deleterious effects in its hydrolytic capabilities 

(Weiner et al.,1994); (Oliveira et al., 2015). Despite its 

undisputable ecological relevance, it is fundamental to 

increase the body of knowledge concerning the relation 

between neurotoxicity, and the pro-oxidative pathway, 

which seems to occur for environmental pollutants, 

which may have a potent but unsuspected neurotoxic 

effect, including thiram. The degrees of immobility of 

D. magna treated with different concentrations of 

thiram in standard 24h-48h acute toxicity tests see 

(Fig.1). There was a direct linkage of the biomarker to 

immobility of D. magna in our study. While 

immobility of D. magna was proportional to the 

concentration of the tested chemical in a dose-response 

manner, AChE activities changes were dependent on 

the tested concentration; this phenomenon is 

characterized as a dose-response with inhibition at low 

doses. Variations in the relationship between IC50-24h 

(related to AChE inhibition) and EC50-24h (related to 

immobility) in D. magna have been observed after 

parathion, dichlorvos and aldicarb exposure (Sturm and 

Hansen, 1999). Discrepancies could also be due to 

various factors such as genetic heterogeneity, diverse 

stocks compounds tested, and number of the brood or 

exposure medium, which could influence the EC50-

48h and AChE specific activity variations as it was 

shown by Toumi et al. (2015) after Malathion exposure 

with the three strains of D. magna.
 

CONCLUSIONS 
The aim of this study was to investigate on several 

toxic effects of thiram using an aquatic bio-monitoring 

method by toxicity assays on a bioindicator Daphnia 

magna. For achieving our object, acute and chronic 

tests have been performed for demonstrating harmful 

effects: immobilization, decrease of survive, longevity 

and number of molt. These experiments confirmed that 

the productivity was affected; thiram delays the 

maturity by affecting the day to first brood, the fertility 

by decreasing number of broods and total neonates 

produced. The findings enhance our understanding that 

these damages should be seriously considered, because 

the use of AChE activity as biomarker proves 

neurotoxicity effects of thiram. Moreover, the results 

could classify thiram in the range of environmental 

stressor. This work has opened up several questions 

that need of further investigations in the future studies 

about the oxidative stress of thiram on Daphnia magna 

and more other freshwater species. 
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