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1. Introduction  

Les activités humaines, qu'elles soient industrielles ou agricoles, les taux de croissance 

démographique élevés, ainsi que les facteurs économiques et technologiques, ont eu un impact 

négatif sur les écosystèmes aquatiques en introduisant de nombreuses substances toxiques. 

Celles-ci peuvent affecter l’environnement, nuire à la santé humaine et perturber les 

écosystèmes aquatiques, ce qui peut entraîner la disparition d’espèces et le déséquilibre de la 

chaîne trophique (Wang et al., 2022 ; Kumar et Sarower, 2024). En effet, la pollution de l’eau 

provient de multiples sources, tant naturelles qu’anthropiques. Les sources naturelles sont 

essentiellement liées à la décomposition de la végétation et des carcasses animales. Les sources 

anthropiques, quant à elles, regroupent plusieurs types de rejets. Parmi eux, on retrouve les 

rejets domestiques, tels que les fosses d’aisance, les eaux usées, les eaux grasses, ainsi que 

l’accumulation de déchets transportés par les eaux pluviales. À cela s’ajoutent les activités 

industrielles, qui représentent une menace majeure en raison de la prolifération d’installations 

non contrôlées, à l’origine de rejets de métaux lourds comme le plomb, le mercure et le 

cadmium. Enfin, les activités agricoles constituent également une source importante de 

pollution, à la fois d’origine bactériologique, en lien avec la présence de bétail, et d’origine 

chimique, liée à l’utilisation d’engrais et de pesticides persistants (Hébert et Légaré, 2000 ; 

Delolme et al., 1992). 

L’intensification et la modernisation de l’agriculture ont abouti à une utilisation massive 

des pesticides afin d’obtenir un résultat rapide, avec un maximum d’efficacité. De plus, quelque 

20 000 produits phytosanitaires, y compris les pesticides, sont actuellement en usage à l'échelle 

mondiale, totalisant une consommation annuelle de plus de 4 millions de tonnes d'ingrédients 

actifs (Maggi et al., 2019 ; FAOSTAT, 2019). L’utilisation massive et   incontrôlée de 

pesticides, motivé par la nécessité de sécuriser les rendements agricoles face à une population 

en croissance, constitue une menace pour la santé humaine (Soudani et al., 2020 ; Thany et al., 

2013 ; Sabrina et al., 2012) et l'environnement (Crenna et al., 2017 ; Rosell et al., 2008 ; Collier 

et al., 2016). En effet, il est très difficile d’évaluer les effets secondaires des pesticides sur les 

écosystèmes, en raison de la grande diversité des substances employées. On recense en effet 

des milliers de familles de pesticides, représentant des dizaines de milliers de composés 

différents. Leur impact varie selon leur mode d’action, leur persistance dans les sols et les 

milieux aquatiques, ainsi que la toxicité de leurs produits de dégradation, qui peuvent parfois 

être plus nocifs et plus persistants que la molécule d’origine. (Conlong et Mugoya, 1996).  
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Sur le plan international, les pesticides sont classifiés en diverses catégories en fonction 

de leur cible. Ces catégories comprennent les herbicides, insecticides, fongicides, rodenticides, 

molluscicides, nématicides ainsi que les régulateurs de croissance végétale. L'emploi non régulé 

des pesticides a des effets catastrophiques sur l'environnement. L'usage excessif des pesticides 

soulève de sérieuses préoccupations concernant la santé des humains et la préservation de la 

biodiversité (Agrawal et al., 2010). En effet, les résidus de pesticides, tels que l'atrazine et les 

néonicotinoïdes, ont un impact délétère sur la biodiversité, tant terrestre qu'aquatique (Hayes et 

al., 2002 ; Di Prisco et al., 2013).  

       Les néonicotinoïdes développés dans les années 1980, ont émergé comme une nouvelle 

génération d'insecticides pour remplacer les composés toxiques et persistants tels que les 

organophosphorés et les carbamates (Simon-Delso et al., 2015 ; Tomizawa et Casida, 2005 ; 

Cossi et al., 2020). De par leur structure chimique distincte, ils constituent une classe 

d'insecticides systémiques largement utilisée à l'échelle mondiale, et sont optimisés pour cibler 

les récepteurs post-synaptiques de l'acétylcholine (ACh) dans le système nerveux des insectes 

(Jeschke et al., 2011 ; Casida et Durkin 2013 ; Tomizawa et Casida, 2003). Leur action sur les 

récepteurs nicotiniques (nAChR) induit une excitation neuronale anormale, des spasmes, une 

paralysie et la mort chez les insectes (Yamamoto et Casida, 1999 ; Tian et al., 2020). Bien que 

leur efficacité contre les insectes soit avérée, les néonicotinoïdes suscitent des préoccupations 

environnementales, notamment concernant leur impact sur les organismes non ciblés, tels que 

les abeilles. En effet, des cas d'intoxication massive ont été rapportés, comme en Allemagne en 

2008, lors de traitements des semis de maïs (Pistorius et al., 2010). Ces événements ont conduit 

à des restrictions sur l'utilisation de certains néonicotinoïdes en Europe en 2013 (Fairbrother et 

al., 2014). De plus, des études récentes mettent en évidence leur présence dans les systèmes 

aquatiques, souvent en combinaison avec d'autres substances toxiques, exacerbant leur impact 

environnemental (Morrissey et al., 2015 ; Rohonczy et al., 2020). 

          Les effets des néonicotinoïdes sur la faune aquatique et terrestre varient selon plusieurs 

facteurs, notamment la structure chimique, la voie d'exposition et la durée de celle-ci (Harding 

et Burbidge, 2013 ; McClure et al., 2020), soulevant ainsi de nouvelles inquiétudes quant à 

leurs modes d'action non caractérisés sur les organismes non ciblés (Wei et al., 2020). En 

algérie, quatre substances actives appartenant aux néonicotinoïdes : l’Imidaclopride, le 

Thiaclopride, le Thiaméthoxame et l’Acétamipride figurent dans l’index phytosanitaire de 2015 

(DPVCT. ,2015). Ces dernières font partie des 50 formulations commerciales d'insecticides 

identifiées (Bettiche et al ., 2020). Ces insecticides (NEOs) représentent des effets délétères 
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pour les pollinisateurs (Bettiche et al., 2023 ; Benchaabane et al., 2022), les mollusques (Aït 

Hamlet, 2019) et les poissons (Cheghib et al., 2020). 

            L'acétamipride est un insecticide appartenant à la classe des néonicotinoïdes, développé 

par Nippon Soda Co. en 1989 suite à des recherches sur les dérivés du nitrométhylène. Il a été 

enregistré pour la première fois au Japon en 1995. Cet insecticide est utilisé mondialement en 

agriculture en raison de son large spectre d'efficacité, de son action systémique et 

translaminaire, qui il’sont essentiels pour la protection des cultures contre divers insectes 

nuisibles tels que les pucerons, qui causent des dommages importants aux plantes. Cependant, 

l'utilisation intensive de l'acétamipride a soulevé des préoccupations en raison de ses effets 

potentiels sur des organismes non ciblés. Des études ont démontré son impact sur les abeilles 

(Capela et al., 2022), les bivalves (Mishchuk et Stoliar., 2008), les oiseaux (Humann-

Guilleminot et al., 2019) et les gastéropodes (Cossi et al., 2020), mettant en évidence les risques 

écologiques associés à son utilisation .  

     En Algérie, l'acétamipride est largement utilisé par les agriculteurs en raison de son coût 

relativement bas, de son efficacité et de sa disponibilité sur le marché (Rahmoune et al., 2018). 

Cependant, les recherches sur ses impacts sur les espèces non ciblées et l'environnement local 

restent insuffisantes. Des études de laboratoire ont révélé sa toxicité pour certaines espèces de 

vers de terre, affectant leurs cellules épidermiques et intestinales, et induisant des changements 

morphologiques et comportementaux (Berrouk et al., 2021; El Hadef El Okki et al., 2022). 

Chez les mammifères tels que les rats et les souris, l'exposition à l'acétamipride a été associée 

à des altérations neuronales, des changements dans les taux de neurotransmetteurs, et des 

dommages histopathologiques aux poumons et au foie (Gasmi et al., 2019; Saadi et al., 2019). 

Sa grande solubilité dans l'eau et sa stabilité environnementale font que l'acétamipride peut se 

retrouver dans les eaux de surface à des concentrations variant de 2 ng/L à 410 μg/L (Veedu et 

al., 2022 ; Zoumenou et al., 2019 ; Mutshekwa et al., 2023),entraînant une accumulation 

potentielle et des effets néfastes sur la faune aquatique. Des études ont signalé des modifications 

de comportement et des altérations physiologiques chez des espèces aquatiques telles que 

Caridina nilotica et Oreochromis mossambicus, affectant notamment la teneur en protéines et 

en glucides de leurs tissus (Guner, 2013 ; Raj et Joseph, 2015 ; Veedu et al ., 2022). La présence 

continue de l'acétamipride dans l'environnement et son accumulation soulèvent des inquiétudes 

quant à sa toxicité à long terme, nécessitant une surveillance et une régulation accrues pour 

protéger à la fois l'agriculture et la biodiversité. 

Les écosystèmes aquatiques subissent les effets de la pollution anthropique, émanant de 

sources variées telles que les ruissellements urbains, les émissions hospitalières, ainsi que les 
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rejets agricoles et industriels (Zhu et al., 2017 ; Shao et al., 2018; Karkman et al., 2018). La 

biosurveillance des eaux douces est une pratique essentielle en écologie appliquée, destinée à 

évaluer l'impact des polluants chimiques sur les écosystèmes aquatiques.  

 Les programmes de biosurveillance, déployés à l'échelle nationale et internationale, 

sont cruciaux pour identifier et quantifier les risques associés à ces contaminants. Ces 

programmes sont souvent définis comme l’utilisation systématique d’organismes vivants, ou 

de leurs réactions biologiques, afin de déterminer l'état de l'environnement et ses variations 

(Yang et al., 2008; Al-Alam, 2017). Ces initiatives reposent sur deux principales méthodologies 

l'emploi de bioindicateurs et de biomarqueurs. Les bioindicateurs sont des organismes ou des 

communautés d'organismes dont les réponses variées (biochimiques, génétiques, enzymatiques, 

physiologiques, morphologiques, comportementales, structurelles et/ou fonctionnelles) 

indiquent la présence et les effets des polluants dans leur habitat (IPCS, 2004 ; Fränzle, 2006). 

Les poissons sont souvent utilisés comme bioindicateurs en raison de leur grande sensibilité 

aux modifications environnementales, qu’elles soient d’origine biotique ou abiotique. Leur 

capacité à refléter ces changements en fait des outils précieux pour détecter de manière précoce 

les signes de dégradation ou de réhabilitation des milieux aquatiques (Figueira et al., 2009; Wu 

et al., 2010). 

            Les poissons contribuent à la régulation des réseaux alimentaires, des cycles des 

nutriments et de la production de biomasse, et jouent un rôle essentiel dans le maintien des 

performances et de la stabilité des écosystèmes (Su et al., 2021 ; Macirella et al., 2023). Les 

particules biologiques dissoutes dans l'eau pénètrent souvent dans les poissons par leurs 

branchies ou par ingestion directe (Afshan et al., 2014 de Macirella et Brunelli., 2017 )elles 

sont donc considérées comme des indicateurs essentiels pour détecter la présence de polluants 

dissous en raison de leur sensibilité. (Kiki et al., 2020 ; Loczynska et al., 2018 ; Maserella et 

Brunelli, 2017).  L'utilisation des poissons comme bioindicateurs dans les études de 

biosurveillance permet d'évaluer efficacement la santé des cours d'eau et de surveiller l'impact 

des activités humaines sur ces écosystèmes. Leur réaction aux perturbations offre une 

compréhension globale de l'état écologique des habitats aquatiques, ce qui est fondamental pour 

la gestion environnementale et la prise de décisions éclairées concernant la conservation et la 

restauration des milieux naturels (Viarengo et al., 2007; Carreira et al., 2013). 

       L'ablette, Alburnus alburnus (Linnaeus, 1758), est une petite espèce de poisson appartenant 

à la famille des cyprinidés, largement répandue en Europe et en Asie, connue pour sa répartition 

étendue et sa facilité d'adaptation à divers environnements aquatiques (Pérez-Bote et al., 2004; 

Sousa-Santos et al., 2018). Depuis le début du XXIe siècle, cette espèce a été introduite dans 
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d'autres régions d'Europe ainsi qu'en Afrique du Nord, notamment en tant qu'espèce fourragère 

pour soutenir des populations de poissons gibier plus grandes. L'introduction accidentelle de 

l'ablette en Algérie a été documentée en 2006, où des spécimens accompagnant des cargaisons 

de carpes provenant de Hongrie ont été identifiés dans le réservoir de Hamiz, à l'est d'Alger 

(Attou et Arabe, 2013). Toutefois, des rapports antérieurs (2003) indiquent sa présence dans la 

rivière Kebir à Oum Toub, dans la province de Skikda, suggérant une introduction plus précoce 

ou non documentée (Tandjir et Djebar, 2010). 

            L'ablette est particulièrement sensible à la pollution, ce qui en fait un bioindicateur 

potentiel dans les études environnementales. Les effets toxiques de divers polluants sur cette 

espèce ont été largement étudiés, indiquant que l'ablette peut réagir de manière significative aux 

changements dans la qualité de l'eau (Duran et al., 2003 ; Jovanović Marić et al., 2020 ; Ionescu 

et al., 2016). Dès 1979, des recherches telles que celles menées par Linden et al ont commencé 

à explorer l'utilisation de l'ablette dans des contextes toxicologiques pour évaluer l'impact des 

polluants aquatiques. En raison de son rôle dans les chaînes alimentaires aquatiques et de sa 

sensibilité aux changements environnementaux, l'ablette est devenue un sujet d'étude important 

pour les écologistes et les gestionnaires des ressources aquatiques, nécessitant des stratégies de 

gestion et de conservation adaptées pour protéger cette espèce face aux menaces anthropiques 

et environnementales. 

         Les biomarqueurs, définis comme des indicateurs moléculaires, biochimiques, cellulaires, 

physiologiques ou comportementaux observables et quantifiables (Martínez-Morcillo et al., 

2020), sont devenus des outils complémentaires indispensables pour évaluer la qualité des 

environnements et la santé des organismes. Ils permettent la détection directe des effets 

toxiques, indiquant ainsi une exposition à des polluants, qu'elle soit récente ou ancienne. Ces 

marqueurs sont également reconnus pour leur capacité à identifier précocement les signes de 

dégradation environnementale (Amiard, 2017 ; Ferrat, 2011). Les biomarqueurs biochimiques 

et cellulaires, qu'ils soient spécifiques ou non spécifiques, ont été largement étudiés chez divers 

organismes bioindicateurs. Ces études ont exploré des biomarqueurs associés à la neurotoxicité 

(Guo et al., 2021), au stress oxydatif (Vodiasova et al., 2021), à la génotoxicité (Klingelfus et 

al., 2017; Delmond et al., 2019), ainsi qu'à des altérations morphologiques ou 

histopathologiques (Simonato et al., 2016) et à la reprotoxicité (Gallo et Tosti, 2020; Xu et al., 

2022). 

       Les biomarqueurs associés à la génotoxicité et aux altérations morphologiques ou 

histopathologiques jouent un rôle essentiel dans l'évaluation des effets des agents toxiques sur 

l'organisme. La génotoxicité fait référence aux dommages causés à l'ADN, qui peuvent 
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conduire à des mutations et à la carcinogenèse, tandis que les altérations morphologiques ou 

histopathologiques révèlent les changements structurels dans les tissus, souvent indicateurs 

d'une perturbation fonctionnelle. L'expression des gènes spécifiques, tels que NAK ATPase et 

SOD1, permet de mieux comprendre les mécanismes cellulaires sous-jacents aux réponses 

toxiques. Le gène NAK ATPase, qui encode une enzyme impliquée dans le maintien de 

l'homéostasie ionique, est souvent affecté par le stress cellulaire, tandis que SOD1 (superoxyde 

dismutase 1) est crucial pour la défense antioxydante contre les radicaux libres. Une altération 

de leur expression peut indiquer un stress oxydatif et une perturbation du métabolisme 

cellulaire, signes souvent associés à la toxicité environnementale et industrielle (Chauhan et al., 

2014; Shiloh et Ziv, 2013). Ces biomarqueurs sont ainsi précieux pour détecter les effets 

sublétaux des contaminants, permettant une intervention précoce dans les pathologies induites 

par les agents génotoxiques. 

         Selon les évaluations réalisées par l’EFSA (2016) et l’EPA (2002) sur les risques que 

présente l’acétamipride pour la faune aquatique, les insectes aquatiques sont considérés comme 

les plus sensibles. À l’inverse, les poissons sont considérés comme présentant un faible risque, 

notamment en raison de leur faible potentiel de bioaccumulation. Néanmoins, de nombreuses 

recherches plus récentes ont révélé des effets toxiques significatifs de cette substance chez les 

poissons, remettant ainsi en questions cette évaluation initiale (Malhotra et al., 2021, Azadikhah 

et al., 2023, Veedu et al., 2022).  

          L’objectif de cette étude, qui fait partie du projet P.R.F.U « Valorisation des substances 

naturelles et biosurveillance de l'environnement » du Laboratoire de l’Optimisation de la 

Production Agricole et de l’Arboriculture Fruitière en Zone Subhumide (LOPAZS), est 

d'évaluer pour la première fois l'impact de l'acétamipride, un insecticide néonicotinoïde, sur les 

juvéniles d’un poisson d’eau douce non cible, Alburnus alburnus (Linnaeus, 1758). La structure 

de la présentation des résultats est organisée en quatre parties principales : 

 Determination de la toxicité aigue de l’acétamipride 

 La première partie vise à déterminer les concentrations létales (CL50 après 24, 48, 72 et 96 

heures) de l'acétamipride sur les jeunes poissons d'eau douce, Alburnus alburnus, et 

d’identifier la relation dose-effet entre la concentration de pesticide et la mortalité, ce qui 

nous permet de classifier ce pesticide en fonction de sa toxicité pour ces poissons. 
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 Analyse de résidus d’acétamipride  

 Cette section traite de l'examen des résidus d'acétamipride dans l'eau d'élevage d'Alburnus 

alburnus suite à 96 heures d'exposition à cet insecticide, en utilisant la chromatographie en 

phase liquide à haute performance couplée à la spectrométrie de masse (HPLC/MS). Cette 

section vise à fournir une vue d'ensemble sur la biodégradation de ce pesticide dans l'eau et 

sa cappacité de bioaccumuler chez les alevins de cette espèce, ce qui peut entraîner des 

effets néfastes. 

 Etude de l’effet histopathologique 

Cette section examine les impacts de l'exposition aiguë à l'acétamipride après 96 heures 

d'exposition. Cette recherche se concentre sur deux concentrations environnementales de 

cet insecticide (150 et 300 µg/L), déjà définies dans des publications antérieures. Les 

examens histologiques sont réalisés sur les tissus branchiaux, hépatiques et intestinaux des 

alevins d'Alburnus alburnus. 

 Etude de l’effet moléculaire   

La dernière section vise à identifier les modifications moléculaires provoquées par 

l'acétamipride à des concentrations environnementales (150 et 300 µg/L). Pour cela, nous 

avons procédé à l’analyse quantitative de la réaction en chaîne par polymérase par 

transcription inverse (RT-qPCR) afin de mesurer l'expression des gènes d’ enzymes  de 

sodium-potassium NaK ATPase dans les branchies et intestins, et superoxide dismutase 1 

(SOD 1) dans le foie des alevins d'Alburnus alburnus suite à une exposition de 96 heures. 
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2. Matériel et méthodes 

2.1. Matériel biologique 

2.1.1. Morphologie externe d’A.alburnus  

Les espèces du genre Alburnus sont communément appelées « bleaks » ou Ablette (Buj 

et al., 2010), qui provient de l'ancien mot anglais « bleke », signifiant « pâle ». Son nom latin 

Alburnus alburnus (Linnaeus, 1758) fait référence à la couleur blanche (albus) et brillante des 

écailles qui donnent à l’ablette des reflets métalliques (Dunbar, 2005). Dans le passé, les écailles 

d'A. alburnus étaient utilisées pour produire l'« Essence d'Orient », un enrobage appliqué sur 

les perles artificielles (Latorre et al., 2023).  

         A. alburnus possède un corps fusiforme, comprimé latéralement. La taille maximale de 

cette espèce peut atteindre une longueur totale de 250 mm et un poids de 60 g, avec une longueur 

moyenne de 150 mm (Billard, 1997). Le corps de l'espèce est généralement vert ou bleu, avec 

des flancs argentés, tandis que les nageoires sont de couleur jaune (Keith et Allardi, 2001). Il 

n'existe pas de dimorphisme sexuel observable chez cette espèce (Interesova et Chakimov, 

2015). Toutefois, des études menées dans le bassin de l'Ob (Sibérie) ont révélé la présence de 

bases de nageoires anales et ventrales distinctes, avec des rayons de la nageoire anale 

significativement plus longs (Interesova et Chakimov, 2015). 

 

 

Figure 1 : morphologie externe d’A. alburnus (photo personnelle, 2023)
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Tableau 1. Position systématique d’A.alburnus source : 

(https://inpn.mnhn.fr/espece/cd_nom/67111/tab/taxo ) 

Domaine : Biota Endl.(D.Don) 

Règne : Animalia (Linnaeus, 1758) 

Sous-Règne : Eumetazoa (Bütschli, 1910) 

Infra-Règne : Deuterostomia (Karl Grobben, 1908) 

Phylum : Chordata (Haeckel, 1874) 

Sous-Phylum : Craniata (Janvier, 1981) 

Infra-Phylum : Vertebrata (Linnaeus, 1758) 

Super-Classe : Gnathostomata (Gegenbaur, 1874) 

Classe : Actinopterygii (Klein, 1885) 

Sous-Classe : Neopterygii (Regan, 1923) 

Infra-Classe : Teleostei 

ordre : Cypriniformes 

Sous-Ordre :   Cyprinoidei 

Famille : Leuciscidae (Bonaparte, 1835) 

Sous-Famille : Leuciscinae (Bonaparte, 1835) 

Genre : Alburnus (Rafinesque, 1820) 

Espèce : Alburnus alburnus (Linnaeus, 1758) 

 

2.1.2. Anatomie générale d’un poisson d’eau douce : 

        En général, les organes majeurs chez les poissons sont : Le cœur se trouve sous les 

mâchoires, qui elles-mêmes sont situées en dessous des ouïes (Huss, 1988). Les gonades, qu'il 

s'agisse de testicules ou d'ovaires en fonction du sexe, sont des organes de forme allongée qui 

établissent une connexion avec l'extérieur par le biais du pore génital situé à proximité de l'anus 

(Davies et al., 1986), qui est en réalité une papille réunissant les orifices urinaire, génital et anal 

(Daget, 1967). Les poissons disposent de deux reins asymétriques : un rein pronéphrique situé 

en amont, derrière la tête, et un rein métanéphrique placé au milieu, à la face ventrale de la 

colonne vertébrale (kobayashi et al., 2008). La vessie natatoire, qui est un sac rempli de gaz 

composé d'un mélange d'oxygène, d'azote et de dioxyde de carbone en proportions 

variables,cette poche  donne au poisson la capacité de nager en surface (Blanchard, 1966). Chez 

les cyprinides, l'estomac est absent (Prysiazhniuk et al., 2019).  

https://inpn.mnhn.fr/espece/cd_nom/67111/tab/taxo
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      Les organes concernés par cette recherche incluent les branchies, le foie et les intestins ont 

été décrits ci-dessus : 

a. Les branchies : 

            Les branchies, qui sont un trait distinctif des poissons, influencent de manière 

significative l'anatomie et le fonctionnement du reste de l'organisme (Hughes ,2023). Elles ont 

un rôle crucial dans l'adaptation des poissons à leur milieu environnant. Les échanges gazeux 

et l'élimination des déchets sont les fonctions primordiales des branchies, tandis que 

l'épithélium branchial contribue aussi à la régulation osmotique (Diaz et al., 2009 ;Evans et 

al.,2005). Les poissons aquatiques utilisent généralement leurs branchies comme organes pour 

l'échange de gaz. Le système branchial est limité à deux chambres interconnectées. Les 

chambres sont bordées ventralement par la mandibule, dorsalement par le plafond des cavités 

orales et pharyngiennes, et sur les côtés par l'opercule. Sur le plan médical, elles sont continues.     

          Chez les poissons téléostéens, la majorité des branchies sont arrangées de manière 

latérale à médiale, comme en témoignent la première, la deuxième, la troisième et la quatrième 

branchie (Bassuoni ,2021 ; Alsafy, 2013 ; Hanafy, 2020). Chaque branchie avait une forme 

semi-circulaire, composée d'un arc branchial sur lequel se trouvaient des branchiospines sur son 

côté concave et des filaments branchiaux sur son côté convexe (Alsafy et al., 2025). 

b. Le foie : 

           Les poissons dépourvus d'estomac, tels que les Cyprinidae, se nourrissent de plancton, 

de végétation et de débris en petites quantités après de brèves périodes, c'est pourquoi leur foie 

joue un rôle crucial dans le processus digestif (Prysiazhniuk et al., 2019). Le foie a une place 

importante dans la physiologie des poissons, tant pour l'anabolisme que pour le catabolisme 

(Bruslé et Anadon, 2017). La forme, la taille et le volume du cet organe se modifient en fonction 

de l'espace disponible entre les autres organes internes dans la cavité abdominale (Bertolucci et 

al., 2008).le foie est un organe amphicrine qui se compose de deux  parties distinctes : le foie 

et le pancréas. (Kouassi et al., 2017). 

          Les poissons ont une grande sensibilité aux changements environnementaux et réagissent 

intensément à la pollution. Le foie de poisson constitue un exemple très intéressant. Ainsi, les 

traits morphologiques du foie ont été reliés à la condition physiologique des poissons (Caballero 

et al., 1999) et employés comme indicateur de la qualité environnementale (Rocha et al., 1994 

; Al-Youseif et al., 2000 ; Gochfeld, 2003). 
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c. Les intestines  

           Chez les poissons en général, l'intestin joue un rôle central dans la digestion et 

l'absorption. Au-delà de la transformation et de l'assimilation des aliments, il joue un rôle 

crucial dans le maintien de l'équilibre hydrique et électrolytique, ainsi que dans le contrôle 

endocrinien de la digestion et du métabolisme, sans oublier son importance pour le système 

immunitaire (Ringø et al., 2003). 

          La phylogénie, la morphologie et les dimensions corporelles, ainsi que l'alimentation 

influencent la configuration et la longueur proportionnelle du système digestif chez les 

téléostéens (Junger et al.,1989). Chez les cyprinidés, l'intestin présente une configuration en 

boucle qui se tord proportionnellement à sa longueur relative et à la place disponible dans la 

cavité corporelle (Junger et al.,1989) ;la longueur de l’intestin reflète généralement une base 

alimentaire spécifique (Karachle et Stergiou , 2010). L’intestin est court chez les espèces 

carnivores (Cahu ,2004), semblable à celle de l'ablette. Même si l'ablette est essentiellement 

carnivore et possède un intestin court, elle est capable de manger des végétaux (Schiemer, 

1985). 

 

Figure 2 : Anatomie générale d’un poisson d’eau douce. 
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2.1.3. Répartition géographique 

a. A l’échelle internationale 

      L'aire de répartition naturelle d'Alburnus alburnus s'étend depuis les montagnes de l'Oural 

en Russie et la rivière Emba au Kazakhstan (Balzani et al., 2020) jusqu'à l'est de l'Angleterre 

(Dodd et al., 2019). Cette espèce a été introduite dans plusieurs régions du monde, avec des 

populations non indigènes recensées depuis la Sibérie jusqu'à Chypre (Welcomme, 1988 ; 

Zogaris et al., 2012). Elle a également été signalée en Italie (Nocita, 2007 ; Balzani et al., 2020), 

en Espagne, au Portugal (Vinyoles et al., 2007; Sousa Santos et al., 2018), et au Maroc (Clavero 

et al., 2015). De plus, l'espèce est présente dans de nombreux bassins hydrographiques 

européens, notamment ceux de la Tamise et de l'estuaire du Humber en Angleterre (Wheeler, 

1977 ; Dodd et al., 2019), (Figure 3). 

 

 

Figure 3 : Aire de répartition géographique d’Alburnus alburnus (Latorre et al., 2022) 
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b. A l’échelle nationale 

        Alburnus alburnus est une espèce introduite de manière accidentelle en Algérie. Selon 

Kara (2011), son introduction s’inscrit dans la troisième phase d’introduction d’espèces dans le 

pays, couvrant la période de 1985 à 2009. Elle a été introduite pour la première fois dans le 

réservoir du barrage de Hamiz en 2006, à la suite d’une opération d’ensemencement de carpes 

importées de Hongrie (Kara, 2012 ; Attou et Arab, 2019). La première capture de ce poisson a 

été signalée en mai 2008 dans le barrage de Keddara. Il est important de souligner que les 

barrages de Hamiz et de Keddara sont reliés par la galerie de transfert d’eau Hamiz-Keddara, 

ce qui a probablement facilité la dispersion de l’espèce (Attou et Arab, 2010 ; 2012 ; 2013). 

Selon Attou et Arab (2013), A. alburnus est présent dans plusieurs barrages à travers le pays, 

notamment ceux de Hamiz, Keddara, Cap Djinet, Guenitra (wilaya de Skikda), Ghrib (wilaya 

de Aïn Defla) et Bakhadda (wilaya de Tiaret), (Figure 4). 

 

Figure 4 : Aire de répartition d’Alburnus alburnus, espèce alien en 

Algérie. 

 

 

 



Matériel et méthodes 

  

15 

 

2.1.4. Habitat 

          A. alburnus est principalement trouvé dans des environnements lotiques et sub-lotiques, 

tant dans ses aires de répartition indigène que non indigène (Mann ,1996 ; Wolter et Bischoff 

,2001 ; Mehner et al., 2005 ; Latorre et al. 2016). Dans son aire indigène, il occupe des eaux 

eutrophes à mésotrophes jusqu'à 1800 mètres d'altitude et peut être qualifié d'espèce euryhaline 

(Stefanov ,2007). Ce poisson peut survivre dans des eaux ayant des concentrations en oxygène 

aussi basses que 1,5-3,0 mg/L (Blanck et al., 2007). 

         Dans son habitat naturel, A. alburnus se rencontre dans les réseaux fluviaux adjacents aux 

chenaux principaux, dans les cours d'eau à faible débit (Williams 1965), les canaux latéraux 

(Grift et al. 2003), et les cours d'eau semi-naturels (Copp et Peňáz 1988 ; Copp 1992 ; Roux et 

Copp 1996). Il fréquente également les voies d'eau connectées et périodiquement inondées 

(Hohausová et al., 2003 ; Penczak et al., 2004 ; Scharbert et Borcherding 2013). Outre les lacs 

et réservoirs, les cours d'eau plus rapides des affluents constituent un habitat privilégié pour la 

reproduction (Řiha et al., 2013). On le trouve aussi dans les eaux stagnantes de plans d'eau, 

marais adjacents, réservoirs, lacs, et canaux dans les plaines inondables (Bohl ,1979 ; Copp 

1989, 1992 ; Gozlan et al., 1998 ; Cerny et al., 2003 ; Blan et Lamoureux 2007 ; Navodaru et 

al., 2002 ; Pehlivanov et al., 2011 ; Balzani et al., 2020 ; Martelo et al., 2021). 

           La migration de A. alburnus est influencée par les variations de la qualité de l'eau (Santos 

et al., 2002 ; Lilja et al., 2003 ; Kotusz et al., 2006 ; Brodersen et al., 2008 ; Taylor et Cooke 

2012 ; Benitez et al., 2015). Les densités élevées de ces poissons dans divers habitats d'eau 

douce (Masó et al., 2016) sont caractéristiques, tout comme leur adaptation à des régimes 

hydrologiques variés (Almeida et al., 2014 ; Amat-Trigo et al., 2019). Leur capacité à se 

déplacer sur de longues distances est liée à des traits biologiques tels qu'un régime alimentaire 

diversifié, une fécondité élevée, et une grande tolérance thermique (Chappaz et al., 1987 ; 

Latorre et al., 2016, 2018, 2020). Les œufs de l'espèce peuvent supporter des températures de 

14 à 31°C, avec une fenêtre optimale de développement embryonnaire entre 21 et 27°C 

(Alabaster et Lloyd ,1980). Les températures supérieures à 20°C peuvent être critiques pour les 

adultes, avec une tolérance maximale observée à 38°C dans des lacs artificiellement chauffés 

(Alabaster et Lloyd ,1980). 
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2.1.5. Régime alimentaire 

              Alburnus alburnus est un carnivore opportuniste qui se nourrit de zooplancton en 

surface (Herzig 1994 ; Vinni et al., 2000 ; Vašek et Kubečka 2004), de chironomes et de 

crustacés (Bíró et Muskó 1995 ; Latorre et al., 2016), ainsi que d'invertébrés nectoniques. Il 

peut aussi consommer des arthropodes terrestres et volants tombés à la surface de l'eau. Dans 

les eaux peu profondes, il se nourrit d'invertébrés benthiques tels que des larves, des escargots, 

et des nymphes (Haberlehner 1988 ; Latorre et al., 2016 ; Almeida et al., 2017), ainsi que de 

détritus et de matériel végétal (Vøllestad 1985 ; Bíró et Muskó 1995). Il est également connu 

pour se nourrir d'œufs d'autres espèces de poissons, faisant de lui un prédateur (Šmejkal et al., 

2017). La consommation alimentaire varie avec la température, diminuant en hiver et 

augmentant durant les mois chauds (Politou et al., 1993). 

2.1.6. Cycle biologique  

         Alburnus alburnus est un poisson dioïque à fécondation externe. Les adultes atteignent la 

maturité sexuelle entre 2 et 3 ans, avec une taille de 85 à 100 mm pour les mâles et jusqu'à 120 

mm pour les femelles (Politou, 1993). La période de frai se déroule principalement au printemps 

et au début de l'été, lorsque la température de l'eau varie entre 14 et 28 °C (Alabaster et Lloyd, 

2013). Cependant, le début de la reproduction peut fluctuer selon les régions géographiques, 

certaines populations initiant le frai dès que la température atteint environ 17 °C (Mann, 1996). 

              La reproduction a lieu dans des zones peu profondes, généralement sur des substrats 

tels que la végétation aquatique submergée, les débris ligneux et la vase (Balon, 1975). Les 

œufs sont déposés directement sur ces substrats, où la fécondation externe a lieu. Après la 

fécondation, le temps d'incubation des œufs varie entre 3 et 7 jours, selon la température de 

l'eau. À des températures plus élevées, le développement embryonnaire est accéléré, réduisant 

ainsi la durée d'incubation (Mann, 1996). 

           Les larves nouvellement écloses mesurent environ 5 à 7 mm et se nourrissent 

initialement des réserves contenues dans le sac vitellin. Après résorption de ce dernier, les larves 

passent à une alimentation planctonique, se nourrissant principalement de zooplancton (Politou, 

1993). Cette phase planctonique est cruciale pour la survie et la croissance des juvéniles avant 

leur transition vers un régime alimentaire plus varié à l'âge adulte. 
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2.2. Choix de l’espèce pour l’étude toxicologique 

           Cette espèce est caractérisée par un métabolisme rapide et une activité élevée, ce qui 

peut conduire à une accumulation substantielle de polluants dans les tissus. Elle est également 

sensible à la pollution (Duran et al., 2003 ; Jovanović Marić et al., 2020 ; Ionescu et al., 2016), 

facile à échantillonner et à identifier sur le terrain grâce à ses caractéristiques morphologiques 

distinctes, et bien adaptée aux travaux en laboratoire . 

2.3. Technique d’élevage 

2.3.1 Localisation et présentation du site d’élevage  

          Des géniteurs d’A.alburnus ont été obtenus de la ferme aquacole de Ziban, Wilaya de 

Biskra (nord-est de l'Algérie), et élevés en mai 2023 dans l'un des bassins d'irrigation de la 

commune d'Ichmoul (bassin personnelle), située dans la wilaya de Batna, à l'est de l'Algérie. 

Ces bassins sont alimentés par des eaux souterraines naturellement pures et exemptes de sources 

de contamination (Figure 5). Pendant cette période, les poissons ont été nourris 

quotidiennement avec du germe de blé (L'alimentation initiale utilisé dans la ferme de Ziban). 

Au début du mois de juillet, les alevins issus de ces géniteurs ont été capturés à l’aide de filets 

de pêche traditionnels, puis transportés au laboratoire dans un réservoir de capacité 100 litres, 

équipé d'une pompe à oxygène et de packs de glace afin de maintenir une température stable et 

modérée. 

 

Figure 5 : Site de premier élevage Ichmoul-BATNA-(Photo personnelle, 

2023). 
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2.3.2 Elevage des poissons 

          Des alevins, avec un poids moyen de 0,90 ± 0,02 g, ont été placés dans un aquarium en 

verre de 200 litres. Ils étaient nourris deux fois par jour avec 1,5 g de Tertamine (un aliment 

composé de mollusques, crustacés, sous-produits de poissons, levures, céréales, huiles, algues, 

sucres et minéraux). Les paramètres physiques et chimiques ont été surveillés, notamment la 

concentration en oxygène dissous (8,3 ± 1 mg/L), la température (22 ± 2 °C), le pH (8,1 ± 0,2) 

et l'ammoniac (NH3 < 0,01 mg/L). La concentration totale des solides dissous était de 403 ± 2 

mg/L, avec une photopériode de 14 heures de lumière suivie de 10 heures d'obscurité. Les 

alevins ont été acclimatés pendant 10 jours conformément à la ligne directrice 203 de l'OCDE. 

2.4. Présentation de l’insecticide 

    L’acétamipride((E)-N1-[(6-chloro-3-pyridyl)méthyl]-N2-cyano-N1-méthylacétamidamide), 

numéro CAS [135410-20-7], est la deuxième substance active de première génération de la 

classe des néonicotinoïdes (Figure 6). C’est un insecticide systémique, volatil, polyvalent et 

très soluble dans l’eau.  Il agit par contact ou ingestion, affectant ainsi le système nerveux 

central des organismes cibles. Son mode d’action consiste en un blocage irréversible des 

récepteurs nicotiniques post-synaptiques de l’acétylcholine, entraînant ainsi la paralysie puis la 

mort des organismes nuisibles (Matsuda et al., 2009). L’acétamipride est fortement toxique 

pour les espèces aviaires et les oligochètes, et moyennement toxique pour les mammifères et la 

plupart des espèces aquatiques (USEPA, 2011). 

 

 

 

Figure 6 : Structure chimique de l’Acétamipride 
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Tableau  2: Fiche technique de l’Acetamipride TIMRID 20 % SP 

Nom chimique Acétamipride 

Nom commercial TIMRID 20 %SP 

Type de pesticide Insectiside 

Type d’utilisation Phytosanitaire 

Groupe chimique Néonicotinoide 

Formule chimique (E)-N-[(6-Chloro-3-pyridinyl) méthyl] -N'-cyano-N-méthyléthanimid 

Hydrosolubilité très soluble dans l’eau. 

Mode d’action : Effets sur les fonctions physiologiques : nerf et muscle.  

Mode et site d’action : agoniste/antagoniste du récepteur nicotinique 

de l’acétylcholine. Fixation sur le récepteur nicotinique de 

l’acétylcholine, avec interruption de la transmission de l’influx 

nerveux. Agonistes du récepteur nicotinique de l'acéthylcholine 

(nAChR). 

 

2.5. Application de l’insecticide : 

              Pour la réalisation de ce travail sept doses ont été utilisées : les cinq premières (25, 35, 

40, 45 et 50 mg/L) retenues pour la détermination des concentrations létales de l’acétamipride. 

Des concentrations environnementales ont été utilisées pour l’analyse des résidus de 

l’acétamipride par chromatographie liquide haute performance et l’évaluation moléculaire et 

histologique de l’effet de cet insecticide sur les branchies, le foie et l’intestin. L’insecticide 

utilisé pour la réalisation de cette étude est le Timrid 20 % SP la formulation commerciale de 

l’acétamipride. La solution d'essai a été préparée en diluant cette formulation dans de l'eau de 

robinet et additionnée à l'eau d'élevage des alevins pour atteindre les concentrations finales 

souhaitées. 

2.5.1. Toxicité aigue de l’acétamipride 

           Un total de 90 alevins d’ablette a été sélectionné aléatoirement et réparti dans 6 

aquariums en verre (60 × 30 × 40 cm), chacun contenant 30 litres d'eau aérée à l'aide d'une 
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pompe à oxygène (Nubios, Chine). Selon les lignes directrices de l'OCDE (OCDE, 2019). Les 

concentrations d'acétamipride testées dans cette expérience étaient de 0, 25, 35, 40, 45 et 50 

mg/L. L'essai a duré 96 heures, avec un enregistrement de la mortalité des poissons effectué à 

24, 48, 72 et 96 heures après l'exposition à l'acétamipride. Les paramètres physico-chimiques 

de l'eau ont été surveillés quotidiennement (et se sont avérés similaires à ceux observés pendant 

la période d'acclimatation). Afin de maintenir la qualité de l'eau, 50 % du volume de chaque 

aquarium a été renouvelé chaque jour avec de l'eau fraîche contenant les mêmes concentrations 

de pesticide (semi-static system). 

 

  L’évaluation de la toxicité aiguë de cet insecticide est réalisée par le calcul de la CL50, en 

utilisant la concentration létale d'acétamipride déterminée selon la méthode de Miller et Tainter 

(1944) ainsi que celle de Muhammad (2009). Cette méthode repose sur le tracé du pourcentage 

de mortalité en fonction du logarithme de la concentration sur du papier Log-Probit. Lorsque 

les valeurs probits de 0 % et 100 % tendent vers l'infini, elles sont corrigées à l'aide des formules 

suivantes : 

• pour une mortalité de 0 % : 100 *0,25/n  

• pour 100 % de mortalité : 100* (n-0,25)/n  

Standard d’erreur approximative de la CL50 = (Log CL84-Log CL16) / 

√ 2N ... (a)  

Où N est le nombre d'animaux dans chaque groupe.  

 

2.5.2 Analyse des résidus de l’acétamipride 

          Le protocole est réalisé selon Zaidi et soltani (2013). La concentration de l’insecticide 

dans l’eau d’élevage des poissons soumis à l'exposition au l’acétamipride (300 µg/L) pendant 

96 heures. Pour ce faire, 3 ml d’eau d’élevage ont été évaporés jusqu'à l’obtention d'une siccité 

complète ensuite conservé à -10 0C jusqu’au dosage. L’extrait sec est repris dans 200 µl du 

mélange acétonitrile-eau (50-50). Les échantillons contenant le mélange acétonitrile-eau ont été 

par la suite évaporés à sec dans une centrifugeuse sous vide. Le résidu obtenu a été dissous dans 

200 μL de solvant d’extraction (formiate d’ammonium 5 mM, 0,1 % d’acide formique dans de 

l’eau ultrapure) et injecté dans le système LC-MS/MS. 

         Les résidus de l’acétamipride, ont été analysés par chromatographie liquide couplée à la 

spectrométrie de masse en tandem (LC-MS/MS) avec un détecteur à triple quadrupole. Des 
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solutions étalons certifiées ont été préparées à cinq concentrations différentes (0–50 ng/mL) 

pour établir les courbes d'étalonnage. L’identification des composés ciblés repose sur : 

 Les temps de rétention, 

 Les rapports ion principal / ions de confirmation, 

 Les profils de fragmentation issus des échantillons enrichis (matrix spike). 

 

        La quantification a été réalisée en traçant la surface des pics chromatographiques en 

fonction des concentrations standards. Cette méthode garantit une grande précision et 

exactitude. L’équipement utilisé comprend un système Agilent 1260 Infinity LC couplé à un 

Agilent 6460 Triple Quadrupole MS/MS avec une source ionisante Jet Stream ESI (Tableau 3). 

 

 Tableau 3 : conditions opératoire d’analyse de résidus d’acétamipride dans l’eau d’élevage 

d’Alburnus allburnus. 

Chromatographie 

HPLC /MS 

Chromatographie liquide Agilent 1260 Infinity et système 

MS/MS triple quadripôle Agilent 6460 

Détection ESI+Agilent Jet Flux (ionisation electrospray) 

Colonne 10 µm×100 mm × 2.1 mm 

Tension capillaire 3500 V 

Pression de nébulisation  40 (psi) 

Température de gaz 325°C 

Débit de gaz 10 L/min 

Quantité injectée 5 µL 

Mode Scan de 56,2 à 223,1 /Scan de 126,1 à 223,1 

Débit de pompe 0,5 ml /min 

Programmation de solvant 

Temps (min) A 

(Eau) 

B 

(Acétonitrile) 

1.00 95% 5% 

7.00 5% 95% 

10.00 5% 95% 

10.01 0% 100% 

12.00 0% 100% 

12 :10 95% 5% 
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2.5.3 Toxicité sublétale 

 

           Des analyses moléculaires et histologiques ont été réalisées sur des individus exposés à 

deux doses sublétales d'acétamipride pendant 96 h (Figure 7). Les concentrations sélectionnées 

(150 µg/L et 300 µg/L) correspondent respectivement à 0,46 et 0,92 % de la concentration létale 

médiane à 96 h (CL50 -96 h). En outre, la sélection des doses était basée sur des données 

préexistantes sur la concentration mondiale d'acetamipride dans les eaux de surface, 

garantissant ainsi que les doses peuvent être considérées comme très faibles et réalistes sur le 

plan environnemental (Zoumenou et al., 2019 ; Veedu et al., 2022 ; Mutshekwa et al., 2023).  

 

Figure 7 : Essai de la toxicité sublétale d’Acétamipride chez A. alburnus au laboratoire 

(Photo personnelle). 

           Pour chaque concentration testée, y compris le contrôle, 10 poissons ont été placés dans 

des réservoirs en verre de 20 L contenant la solution de traitement appropriée. Le groupe témoin 

a été maintenu dans l’eau du robinet. Après 96 heures d'exposition, les poissons ont été 

euthanasiés avec du méthanesulfonate de 3-aminobenzoate d'éthyle (MS 222, Sigma-Aldrich, 

St. Louis, MO, USA) et les branchies les intestins et le foie ont été rapidement excisées et 

traitées pour des analyses moléculaires et histologiques ultérieures (Figure 8).   
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Figure 8: Dissection d’A .alburnus (photo personnelle, 2023) 

 

2.5.4 Analyse histopathologique 

Le protocole histopathologique a été réalisé en plusieurs étapes (figure 9) : 

a. Fixation : Les branchies, intestins et foies ont été prélevés et lavés avec un tampon 

phosphate composé de 9,5 mL de phosphate monobasique, 40,5 mL de phosphate bibasique 

et 4 g de sel. La première étape a consisté à fixer les organes dans du glutaraldéhyde à 4 % 

(Electron Microscopy Sciences, Hatfield, PA, USA) pendant 3 heures. Les échantillons ont 

ensuite été rincés trois fois pendant 5 minutes avec une solution saline tamponnée au 

phosphate (PBS 0,1 M, pH 7,2), puis post-fixés dans du tétroxyde d'osmium à 2 % (Electron 

Microscopy Sciences, Hatfield, PA, USA) pendant 2 heures à 4°C, avant d'être rincés de 

nouveau trois fois pendant 5 minutes avec du PBS. 

b. Pré-inclusion : Dans cette étape, les échantillons ont été déshydratés avec une série 

d'éthanol de concentrations croissantes (Tableau 4), puis imprégnés d'oxyde de propylène. 

c. Inclusion : Les échantillons ont été inclus dans de l'Epon-Araldite (Araldite 502/Embed 

812, Electron Microscopy Sciences, Hatfield, PA, USA). 

d. Réalisation des coupes : Des sections semi-fines (1 μm) ont été obtenues à l'aide d'un 

ultramicrotome Leica UltraCut UCT (Leica Microsystems, Wetzlar, Allemagne). 

 

 

Les branchies 

Les intestins 

Le foie 
3cm 
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e. Coloration : Les coupes ont été colorées avec une solution de bleu de toluidine (1 % de 

toluidine dans 2 % de borate) et observées avec un microscope optique (DM1000 LED ; 

Leica Microsystems, Wetzlar, Allemagne) équipé d'une caméra numérique Optika HDMI 

(Optika, Ponteranica, Italie 

 

   Tableau 4 : Désydratation d’échantillons et l’inclusion 

 

Glutéraldéhyde 4% 3 heurs au réfrigérateur 

PBS 5 min 3 passage 

Tétroxyde d’osmium 2 % 2 heurs au réfrigérateur 

PBS 5 min 3 passage 

Ethanol 30 % 10 min 

Ethanol 50 % 10 min 

Ethanol 70 % 1 min 

Ethanol 90 % 15 min 

Ethanol 100 % 15 min 

Ethanol 100 % 15 min 

Oxyde de propylène 1 heur 

Oxyde de propylène 1 heur 

Tube vide (Séchage) 1min 

Oxyde de propylène : résine (1 :1) 4 heurs 

Résine /résine 16 heurs/5heurs 

Inclusion 
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Figure 9 : Etude histopathologique  

(A) prélèvement des organes, (B) Fixation des organes, (C) pré-inclusion par déshydratation 

des échantillons, (D, E, F et G) inclusion des échantillons, (H) réalisation des coupes. 
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2.5.5. Analyse moléculaire : analyse quantitative de la réaction en chaîne 

polymérase par transcription inverse (RT-qPCR)  

I. principe de la téchnique 

          La PCR quantitative en temps réel (qPCR) permet l’amplification et la quantification 

simultanée d’une séquence d’ADN cible. Cette technique repose sur l'utilisation de deux 

amorces spécifiques qui se fixent de manière complémentaire en amont et en aval de la région 

à amplifier. L’enzyme ADN polymérase prolonge les amorces en incorporant des nucléotides 

à leurs extrémités 3'OH, indispensables à la synthèse du brin complémentaire. Une stérilisation 

stricte de l'environnement est nécessaire pour éviter toute contamination, et le port de masques 

et de gants est recommandée pour préserver la validité des résultats. La RT-qPCR est une 

technique qui permet d’utiliser les ARN comme matrice d'amplification de la PCR 

quantitative.Cette téchnique a été réalisée en suivant le procédé de fabricant et comprend trois 

étapes principales (figure 10) : 

a. 1er étape : extraction de l’ARN  

          Les branchies, les intestins et le foie des alevins ont été lavés avec du PBS, puis conservés 

dans une solution RNA later™ (Thermo Fisher Scientific, Lituanie) pour stabilisation, avant 

d'être stockés à -80°C pendant 24 heures. Les tissus ont été ensuite placé dans un mortier (sur 

de la glace), puis 1 ml de Trizol a été ajouté pour l'extraction de l'ARN. Après centrifugation à 

12 000 g pendant 10 minutes à 4°C, le surnageant contenant l'ARN a été récupéré dans de 

nouveaux tubes Eppendorf. Une phase de séparation a été réalisée en ajoutant 200 µl de 

chloroforme, suivie d'une agitation vigoureuse et d'une incubation à température ambiante 

pendant 2-3 minutes. Une seconde centrifugation à vitesse maximale (15 minutes, 4°C) a permis 

de séparer les phases, et la phase aqueuse contenant l'ARN a été isolée. L'ARN a été précipité 

avec 500 µl d'isopropanol (100%), suivi d'une incubation de 10 minutes et d'une centrifugation 

à vitesse maximale pendant 20 minutes à 4°C. Le culot a été lavé avec 1 ml d'éthanol à 75 %, 

centrifugé 5 minutes à 7 500 g à 4°C, puis séché à l’air libre pendant 5-10 minutes. Le culot a 

été resuspendu dans 20-50 µl d'eau exempte de nucléases, incubé dans un bloc thermique à 55-

60°C pendant 10-15 minutes, puis stocké à -80°C. 
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b. 2 ème étape : Rétrotranscription  

          Les échantillons d'ARN ont été décongelés sur de la glace. Pour l'extraction de l'ARN 

total des organes, les kits PureLink™ RNA Mini et PureLink™ DNase (Thermo Fisher 

Scientific, Waltham, MA, USA) ont été utilisés selon les protocoles du fabricant. La quantité 

et la qualité de l'ARN ont été vérifiées avec le spectrophotomètre NanoDrop One (Thermo 

Fisher Scientific, Waltham, MA, USA) et par électrophorèse sur gel d'agarose à 1,5 %. Le kit 

High-Capacity RNA-to-cDNA (Applied Biosystems, Foster City, CA, USA) a été utilisé pour 

la synthèse de 2 µg d'ARN total en ADNc de premier brin. L'ADNc obtenu a été conservé à -

20°C. 

c. 3 éme étape : transcription inverse suivie d’une réaction en chaîne de la 

polymérase en temps réel (RT-PCR) 

               L'ADNc a servi de matrice pour l'analyse quantitative par RT-qPCR afin de mesurer 

l'expression des gènes suivants : Na+/K+-ATPase, sous-unité de transport alpha 1a (atplala.1, 

séquence de référence NCBI : NM_131686.1) pour les branchies et intestins, et superoxyde 

dismutase 1 (sod1, séquence de référence NCBI : NM_131294.1) pour le foie. Les tests 

d'expression génique TaqMan (Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, USA) ont été 

effectués en triplicat dans un Light Cycler (Applied Biosystems StepOne, Real-Time PCR 

System, Foster City, CA, USA). Chaque réaction contenait 2 µl d'ADNc, 10 µl de master mix 

(TaqMan Universal Master Mix II, Applied Biosystems), 1 µl de test mix (TaqMan Gene 

Expression Assay) et 7 µl d'eau exempte de RNase et DNase. 

                Le protocole du fabricant a été suivi : un cycle à 50°C pendant 2 minutes, 40 cycles 

à 95°C pendant 15 secondes et 60°C pendant 1 minute. Les gènes de référence internes, la 

glycéraldéhyde-3-phosphate déshydrogénase (gapdh, séquence de référence NCBI : 

NM_001115114.1) et l'actine bêta 1 (actb1, séquence de référence NCBI : NM_131031.2), ont 

été utilisés pour normaliser l'expression génique en utilisant la méthode comparative 2-ΔCt 

(Livak et Schmittgen., 2001).  
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Figure 10 : Etude moléculaire  

(A) extration d’ARN (broyage des tissus), (B) vérification de la quantité d’ARN par  

Spectrophotomètre, (C) vérification de la qualité d’ARN électrophorès par l’électrophorès, 

(D) transcription inverse suivie d’une réaction en chaîne de la polymérase en temps réel (RT-

PCR). 

 

II. Analyse statistique  

          Le programme Graph Pad Prism 8.00 (GraphPad Software Inc., San Diego, Californie, 

États-Unis) a été utilisé pour l'évaluation statistique (p = 0,05). La distribution des mesures suit 

une loi normale et ces paramètres sont exprimés par leur moyenne et leur écart-type, calculés 

sur un nombre de répétitions bien indiqué dans le document. La régression linéaire a été utilisée 

pour la détermination des droites de régression de la toxicité de l’insecticide. Une analyse de 

variance à un critère (traitement) de classification (ANOVA) suivie de test Tukey HSD (post 

hoc), a été mise en œuvre pour comparer statistiquement les différences significatives des 

niveaux d'expression de l'ARNm entre les groupes traités par l'acetamipride et le groupe témoin. 
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3. Résultats  

3.1 Détermination de la CL50 de l’acetamipride chez les alevins d’A.alburnus 

L’acetamipride a été appliqué à différentes concentrations (0, 25, 35, 40, 45 et 50 mg/L) dans 

l’eau d’élevage des poissons, répartie dans six bacs, chacun contenant 15 individus 

d’A.alburnus. 

3.1.1. Détermination de la CL 50 de l’acetamipride après 24 heures d’exposition 

Les pourcentages de mortalité observée et de mortalité corrigée au cours des tests de toxicité 

varient de 0 % à 100 % et de 1,66% à 73 ,33 %, respectivement. Aucun cas de mortalité n'a été 

enregistré dans la série témoin (Tableau 5, Figure 11).  

Tableau 5 : Effet toxique de l'acétamipride (mg/L) sur les alevins d'A.alburnus après 24 

heures d'exposition (N=15). 

 

Concentrations 

(mg/L) 

Nombre 

de 

mortalité 

% de 

mortalité 

observé  

 % de 

mortalité 

corrigé  

Log 

concentration 

Probits 

0 0 0 0 / / 

25 0 0 1,66 1,397 2,855 

35 2 13,33 13,33 1,544 3,887 

40 5 33, 33 33,33 1,602 4,568 

45 8 53,33 53,33 1,653 5,082 

50 11 73,33 73,33 1,698 5,621 
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Figure 11 : Évolution du taux de mortalité corrigée (%) chez les alevins d'A. alburnus en 

fonction de la concentration d'acétamipride après 24 heures d'exposition 

            La courbe de référence, exprimant le probit de mortalité corrigée des alevins 

d’A.alburnus en fonction du logarithme de la concentration appliquée après 24 heures 

d’exposition, a permis d’estimer la concentration à 44,059 ± 0,032 mg/L (Figure 12, Tableau 

6). 

       Le coefficient de détermination (R2= 0,984) révèle une corrélation positive entre les 

mortalités et les doses testées.  

 

 

Figure 12 : Courbe de référence représente la mortalité corrigée des alevins (en probit) 

en fonction des logarithmes décimaux des doses après 24 heures de traitement avec 

l’Acétamipride. 
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Tableau 6 : Estimation de la CL50 à partir de la droite de régression chez les alevins 

d'A.alburnus après 24 heures d'exposition à l'acétamipride. 

Exposition (24 h) Droite de régression R2 CL 50 

Acétamiprid Y = 9,149 x - 10,04 0,9847 44,059 ± 0,032 

 

3.1.2. Détermination de la CL 50   de l’acetamipride après 48 heures d’exposition 

          Lors des testes de toxicité, les pourcentages de mortalité observée et de mortalité corrigée 

varient respectivement de 0 % à 100 % et de 1,66% à 98 ,33 %. Le pourcentage de mortalité 

naturelle enregistrée chez la série témoin est nul (Tableau 7, figure 13). 

Tableau 7 : Effet toxique de l'acétamipride (mg/L) sur les alevins d'A.alburnus après 48 heures 

d'exposition (N=15). 

 

Concentrations 

(mg /L) 

Nombre 

de 

mortalité 

% de 

mortalité 

observé  

% de 

mortalité 

corrigé  

log 

concentration 

Probits 

0 0 0 0 / / 

25 0 0 1,66 1,397 2,855 

35 4 26 ,66 26,66 1,544 4,375 

40 11 73,33 73,33 1,602 5,621 

45 13 86,66 80,66 1,653 6,107 

50 15 100 98,33 1,698 7,12 
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Figure 13 : Évolution du taux de mortalité corrigée (%) chez les alevins d'A. alburnus en 

fonction de la concentration d'acétamipride après 48 heures d'exposition. 

 

        La droite de régression qui exprime la mortalité corrigée en fonction des logarithmes 

décimaux des doses de l’Acétamipride appliqué sur les alevins d’A.alburnus après 48 heurs est 

représentée dans la figure 14. Le coefficient de détermination (R2= 0,977) révèle une corrélation 

positive entre les mortalités et les doses testées. La concentration CL50 déterminée à partir de 

la droite de régression est estimée à 36,559 ± 0,025 mg/L (Figure 14, Tableau 8). 

 

Figure 14 ; Courbe de référence représente la mortalité corrigée des alevins (en probit) 

en fonction des logarithmes décimaux des doses après 48 heures de traitement avec 

l’Acétamipride. 
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Tableau 8 : Estimation de la CL50 à partir de la droite de régression chez les alevins 

d'A.alburnus après 48 heures d'exposition à l'acétamipride. 

Exposition (48 h) Droite de régression R2 CL 50 

Acétamiprid Y = 13,96 x - 16,82 0,9777 36,559 ± 0,025 

 

3.1.3. Détermination de la CL 50 de l’acetamipride après 72 heures d’exposition 

      Les pourcentages de mortalité observée et de mortalité corrigée au cours des tests de toxicité 

varient de 0 % à 100 % et de 1,66% à 98 ,33 %, respectivement. Le pourcentage de mortalité 

naturelle enregistrée chez la série témoin est nul (Tableau 9, figure 15). 

Tableau 9 : Effet toxique de l'acétamipride (mg/L) sur les alevins d'A alburnus après 72 heures 

d'exposition (N=15). 

Concentrations 

(mg/L) 

Nombre 

de 

mortalité 

% de 

mortalité 

observé  

% de 

mortalité 

corrigé  

Log 

concentration 

Probit 

0 0 0 0 / / 

25 0 0 1,66 1,397 2,855 

35 8 53,33 53,33 1,544 5,082 

40 13 86,66 86,66 1,602 6,107 

45 14 93,33 93,33 1,653 6,498 

50 15 100 98,33 1,698 7,12 
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Figure 15 : Évolution du taux de mortalité corrigée (%) chez les alevins d'A. alburnus en 

fonction de la concentration d'acétamipride après 72 heures d'exposition. 

 

       La courbe de référence, exprimant le probit de mortalité corrigée des alevins d’A.alburnus 

en fonction du logarithme de la concentration appliquée après 72 heures d’exposition, a permis 

d’estimer la concentration létale (CL50) à 36,559 ± 0,025 mg/L (Figure 16, Tableau 10).  

        Le coefficient de détermination (R2= 0,991) révèle une corrélation positive entre les 

mortalités et les doses testées.  

 

Figure 16 : Courbe de référence représente la mortalité corrigée des alevins (en probits) 

en fonction des logarithmes décimaux des doses après 72 heures de traitement avec 

l’Acétamipride. 
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Tableau 10 : Estimation de la CL50 à partir de la droite de régression chez les alevins 

d'A.alburnus après 72 heures d'exposition à l'acétamipride. 

Exposition (72 h) Droite de régression R2 CL 50 

Acétamiprid Y = 14,25 x - 16,96 0,9919 34,753 ± 0,025 

 

 

3.1.4. Détermination de la CL 50   de l’acetamipride après 96 heures d’exposition 

            Lors des testes de toxicité, les pourcentages de mortalité observée et de mortalité 

corrigée varient respectivement de 0 % à 100 % et de 1,66% à 98 ,33 %. Le pourcentage de 

mortalité naturelle enregistrée chez la série témoin est nul (Tableau 11, figure 17). 

Tableau 11 : Effet toxique de l'acétamipride (mg/L) sur les alevins d'A.alburnus après 96 heures 

d'expoition (N=15).  

 

Concentrations 

(mg /L) 

Nombre de 

mortalité 

% de 

mortalité 

observé  

% de 

mortalité 

corrigé  

log 

concentration 

Probit 

0 0 0 0 / / 

25 0 0 1,66 1,397 2,855 

35 10 66,66 66,66 1,544 5,268 

40 13 86,66 86,66 1,602 6,107 

45 14 93,33 93,33 1,653 6,498 

50 15 100 98,33 1,698 7,12 
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Figure 17 : Évolution du taux de mortalité corrigée (%) chez les alevins d'A. alburnus en 

fonction de la concentration d'acétamipride après 96 heures d'exposition. 

       La droite de régression qui exprime la mortalité corrigée en fonction des logarithmes 

décimaux des doses de l’Acétamipride appliqué sur les alevins d’A.alburnus après 96 heurs est 

représentée dans la figure 18. Le coefficient de détermination (R2= 0,987) révèle corrélation 

positive entre les mortalités et les doses testées. La concentration CL50 déterminée à partir de 

la droite de régression est estimée à 34,546 ± 0,025 mg/L (Figure 18, Tableau 12). 

 

 
 

Figure 18 : Courbe de référence représente la mortalité corrigée des alevins (en probits) 

en fonction des logarithmes décimaux des doses après 96 heures de traitement avec 

l’Acétamipride. 
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Tableau 12 : Estimation de la CL50 à partir de la droite de régression chez les alevins 

d'A.alburnus après 96 heures d'exposition à l'acétamipride. 

Exposition (96 h) Droite de régression R2 CL 50 

Acétamiprid Y = 14,13 x - 16,74 0,9879 34,546 ± 0,025 

 

       Selon Fishel (2005), les valeurs de CL50 de 24, 48, 72 et 96 heures indiquent que 

l’acétamipride, est légèrement toxique pour les alevins d’Alburnus alburnus dans les conditions 

de cette étude (Tableau 13). 

 

Tableau 13 : Classes de toxicité des néonicotinoides chez les poissons (Échelle de Fishel 

2005). 

 

LC 50 Toxicité 

CL50< 0,1ppm Très hautement toxique  

0,1ppm ≤ CL50 ≤ 1ppm Hautement toxique  

1ppm ≤ CL50 ≤ 10ppm Modérément toxique 

10ppm ≤ CL50 ≤ 100ppm Légèrement toxique  

100ppm >CL50 Pratiquement non toxique 

 

 

 3. 2.  Détermination de résidus d’acétamipride dans l’eau d’élevage des poissons  

         L’analyse des résidus de l’acétamipride additionné dans l’eau d’élevage des poissons à la 

dose de 300 µg /L à pour but de détecter la quantité de matière active dans l’eau d’élevage au 

cours d’une exposition continu et par conséquence de déterminer la dégradation et la 

bioaccumulation de l’insecticide dans les alevins. Les quantités de l’acétamipride ont pu être 

déterminées à partir des chromatogrammes de l’acétamipride utilisé comme standard. 
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        Les résultats de l’analyse des résidus extraits des échantillons d’eau d’élevage traitée avec 

l’acétamipride sont motionnés dans la figure 19. Dans nos conditions expérimentales, le temps 

de rétention de l’acétamipride est de 5,98 minutes (Tableau 14). La présence de ce composé est 

détectée dans les extraits d’eau douce traitée (Figure 19), et la quantification des pics 

chromatographiques indique que les concentrations en résidus diminuent au cours du temps. En 

effet, le taux des résidus varie de 300 µg/L (concentration de départ) à seulement 19,01± 5,28 

µg/L à la fin du traitement (Figure 19). De plus, nos résultats (Tableau 15) montrent que 93,66 

% de la concentration de cette insecticide est dégradé au bout 96 heures d'essai. Le taux de 

dégradation est calculé par différence entre la quantité de départ et la quantité détectée dans 

l’eau d’élevage après 96 heures d’exposition. Sachant que le calcule est basé sur la quantité de 

l’acétamipride non métabolisé. L’ANOVA à un critère de classification des taux de résidus 

détectés indique un effet temps (p<0,001) hautement significatives. 

Tableau 14 : Temps de rétention de l’acétamipride 
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Figure 19 : Chromatogrammes HPLC des extraits d’eau d’élevage après 96 heures 

d’exposition.  

(E1) échantillon 1, (E2) échantillon 2, (E3) échantillon 3 
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Tableau 15 : Concentrations d’acétamipride obtenus par HPLC/MS après 96 heures traitement 

(m ± s, n=3) 

Echantillon Concentration 

finale ng/ml 

Concentration 

moyenne 

SEM Taux de 

dégradation(%) 

SEM 

Concentration 

de départ 

300 / / 0 / 

C 96 24,79 19,01 

 

5,28 

 

91,73 93,66 

C 96 17,81 94,06  

C 96 14,42 95,19 
 

 

3. 3.  Effets histologiques de l’acétamipride dans les organes des alevins 

d'Alburnus alburnus  

3.3.1. Changements histologiques des branchies 

 Chez le groupe témoin 

          L'analyse histologique a révélé une structure branchiale normale, sans anomalies 

morphologiques. Les branchies d'Alburnus alburnus sont composées de quatre arcs branchiaux, 

chacun portant une paire de filaments primaires, eux-mêmes constitués d'une série de filaments 

secondaires (Figure 20a). Ces filaments sont formés de cellules basales situées immédiatement 

sous la lame basale (Figure 21c). L'épithélium primaire comprend des cellules de pavement 

(Figure 20b) ainsi que des cellules spécialisées telles que les cellules à chlorure, de forme 

sphérique et présentant un cytoplasme vésiculaire, localisées dans la région basale des lamelles. 

Les cellules à globules, plus claires que les cellules à chlorure et riches en granules de mucus, 

sont dispersées dans tout l'épithélium (Figure 21c). Le filament branchial est traversé par des 

vaisseaux sanguins, dont le flux est régulé par les cellules à piliers (Figure 20b). 
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Figure 20. Micrographies des branchies des juvéniles d'Alburnus alburnus témoin. (1)  

(a) Disposition normale des filaments branchiaux primaires (flèche noire) et secondaires 

(flèche blanche). (b) Présence de cellules pavimenteuses (étoiles blanches), de cellules piliers 

(flèche noire) et d'érythrocytes (étoiles noires). 
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Figure 21. Micrographie des branchies des juvéniles d'Alburnus alburnus témoin (2). 

(c) Observation des cellules à mucus (flèches blanches), des cellules à chlorure (flèches 

noires) et des cellules basales (étoile blanche). Présence d'un vaisseau sanguin (étoile noire). 

 

 Chez le groupe à faible concentration (150 µg/L) 

      L'exposition à une faible concentration d'acétamipride a induit de nombreuses altérations 

morphologiques par rapport au groupe témoin. Après 96 heures d'exposition et une détérioration 

de la structure générale des filaments (Figure 22a) et une vasodilatation des filaments primaires 

ont été observées (Figure 22a, b). À l'échelle cellulaire, une infiltration de leucocytes dans les 

filaments secondaires ainsi qu'une hyperplasie et une hypertrophie des cellules à chlorure et des 

cellules à globules ont été constatées sur le bord externe des filaments. Ces cellules se sont 

proliférées et dispersées le long des marges des filaments secondaires (Figure 22 et 23b, c). Les 

filaments secondaires présentaient diverses altérations, notamment un soulèvement de 

l'épithélium, la formation d'oedèmes, une hyperplasie et une reptation épithéliale, conduisant à 

d'importantes hémorragies (Figure 22 ,23 et 25b, c, g). Certains filaments adoptaient une forme 

bouclée. Des anévrismes ont été observés à l'extrémité apicale des filaments, provoquant une 

congestion (Figure 23 et 24 d, f). Une atrophie et une dégénérescence des cellules à piliers ont 

été constatées dans les filaments secondaires (Figure 24e). Dans les filaments primaires, des 

signes d'atrophie et de dégénérescence de certaines cellules ont été relevés, accompagnés de la 

formation de larges espaces interlamellaires et de vacuoles intra-épithéliales (Figure 25h). Une 

congestion marquée était également visible dans le système veineux central (Figure 26i). 
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Figure 22. Micrographies des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

150 µg/L d'acétamipride (1).  
(a) Hypertrophie de la région basale des lamelles primaires (flèche noire), déformation de la 

structure des lamelles secondaires (étoiles) et vasodilatation des vaisseaux sanguins (flèche 

blanche). (b) Hyperplasie et hypertrophie des cellules à chlorure (étoiles noires) et des 

cellules à mucus (étoiles blanches), œdème lamellaire (flèche noire) et infiltration 

leucocytaire (flèches blanches). 
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Figure 23. Micrographies des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

150 µg/L d'acétamipride (2).  
(c) Soulèvement épithélial des lamelles secondaires (étoiles blanches), fusion des lamelles 

primaires (étoile noire), migration des cellules à chlorure (flèche noire) et des cellules à 

mucus (flèche blanche) vers les lamelles secondaires.(d) Courbure des lamelles secondaires 

(étoiles noires), formation d'anévrismes (étoile blanche), hyperplasie épithéliale dans les 

lamelles secondaires (flèche noire) et dégénérescence de l'épithélium lamellaire (flèche 

blanche). 
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Figure 24. Micrographies des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

150 µg/L d'acétamipride(3). 

(e) Dégénérescence des cellules piliers (flèches). (f) Congestion sanguine dans la région 

apicale du filament secondaire (flèche). 
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Figure 25. Micrographies des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

150 µg/L d'acétamipride(4). 

 (g) Hyperplasie et reptation de l'épithélium du filament secondaire entraînant une hémorragie 

majeure (flèches noires). Présence d’un anévrisme lamellaire caractérisé par une extravasation 

sanguine hors de la lamelle secondaire (flèche blanche). (h) Présence de cellules nécrotiques 

(flèche noire) et de larges lacunes intraépithéliales (flèches blanches). 
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Figure 26. Micrographie des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

150 µg/L d'acétamipride(5). 

(i) Congestion du sinus veineux central (étoile noire). 

 

 Chez le groupe à forte concentration (300 µg/L) 

          Après 96 heures d'exposition à une concentration élevée d'acétamipride, l'analyse 

histologique a révélé une destruction marquée de l'architecture des lamelles branchiales par 

rapport aux groupes à faible concentration et témoin. Une vasodilatation accrue et une 

congestion sanguine marquée dans la région apicale des lamelles ont été observées, ainsi que la 

présence de grands kystes parasitaires (Figure 27, 28 et 29 a, b, f). De vastes espaces se sont 

formés entre le cartilage et les lamelles primaires (Figure 27 b). La vascularisation des lamelles 

était interrompue dans la plupart des cas (Figure 27, 28). Une fusion apicale totale des lamelles 

était présente sur l'ensemble des filaments primaires (Figure 28). Une prolifération intense de 

leucocytes a été notée, avec une augmentation significative de leur nombre par rapport au 

groupe à faible concentration (Figure 28d). Les anévrismes étaient nombreux aux extrémités 

supérieures des filaments secondaires (Figure 29, 30 et 31 e, h, i). Une atrophie de nombreux 

filaments secondaires a été signalée, certains apparaissant hypertrophiés et collés les uns aux 

autres, tandis que d'autres étaient courbés (Figure 29 et 30 e, g). Une migration et une 

hyperplasie des cellules à globules ont été relevées (Figure 30 h). L'hypertrophie des cellules à 

chlorure a conduit à leur immersion et à leur atrophie dans la couche interne des lamelles 

primaires, certaines de ces cellules ayant migré vers la partie supérieure des lamelles 

secondaires (Figure 30 h). De nombreuses cellules présentaient des signes d'atrophie, formant 

de larges lacunes, et des cellules nécrosées étaient présentes dans de nombreuses lamelles 

secondaires (Figure 32j, k). 
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Figure 27. Micrographies des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride (1). 

(a) Déformation structurelle de nombreux filaments branchiaux (flèches noires), 

vasodilatation marquée des vaisseaux sanguins (flèches blanches) et présence de cartilage 

(étoile blanche).(b) Apparition d’espaces intertissulaires anormaux (flèche noire), 

hypertrophie de la région basale des lamelles primaires (flèche blanche) et congestion 

marquée dans les zones apicales des vaisseaux sanguins (étoiles noires). 
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Figure 28. Micrographies des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride(2). 

(c) Fusion apicale de plusieurs filaments primaires (flèches). (d) Prolifération leucocytaire 

(flèches noires) et fusion complète de plusieurs lamelles secondaires (flèche blanche). 
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Figure 29. Micrographies des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride (3). 

(e) Raccourcissement et atrophie des lamelles secondaires (étoile blanche), formation 

d'anévrismes (flèche blanche), enroulement des lamelles secondaires (flèche noire) et 

congestion (étoile noire). (f) Présence de kystes parasitaires (flèches noires). 
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Figure 30. Micrographies des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride(4). 

(g) Fusion apicale de deux filaments secondaires (flèche noire), fusion complète des lamelles 

secondaires (flèche blanche), hyperplasie et reptation épithéliale conduisant à une hémorragie 

importante (étoile noire). (h) Soulèvement épithélial des lamelles secondaires (étoile blanche), 

œdème interlamellaire (étoile noire), hyperplasie et hypertrophie des cellules à mucus (flèches 

noires), atrophie et immersion des cellules à chlorure dans la couche interne des lamelles 

primaires (têtes de flèches), migration des cellules à mucus (flèche blanche courte) et des 

cellules à chlorure (flèche blanche longue). 
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Figure 31. Micrographies des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride(5). 

 (i) Les anévrismes des extrémités supérieures des filaments secondaires (j) Présence de 

cellules apoptotiques (flèches noires), atrophie et dégénérescence  des cellules filamentaires 

primaires (flèches blanches). 

 

  

    

   

a b c 

d e f 

g h i 

20 µm 20 µm 20 µm 

10 µm 10 µm 10µm 

5 µm 5 µm 10 µm 



Résultats 

 

54 

 

 

 
 

Figure 32. Micrographie des branchies d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride (6). 

(k) Présence de cellules apoptotiques (flèches noires), atrophie et dégénérescence des cellules 

piliers (tête de flèche) et des cellules filamentaires primaires (flèches blanches). 

 

3.3.2. Changements histologiques de foie 

         La morphologie hépatique des cyprinidés a été précédemment décrite (Macirella et al., 

2016). Dans le groupe témoin, le parenchyme hépatique présente une structure homogène et 

compacte, avec des hépatocytes bien organisés. Les vaisseaux sanguins sont riches en globules 

rouges (Figures 33A et 34B), et de petites voies biliaires se propagent à travers le tissu hépatique 

(Figure 34C). Les globules rouges sont visibles dans la lumière des sinusoïdes et des vaisseaux 

(Figures 33B et 34C). Les cellules hépatiques possèdent un gros noyau proéminent en position 

centrale (Figure 33B), des granules de glycogène dispersés dans le cytoplasme ainsi que 

quelques gouttelettes lipidiques (Figure 34C). Aucune anomalie morphologique n'a été 

observée dans ce groupe. 
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Figure 33. Micrographies du foie d'Alburnus alburnus dans le groupe témoin (1). 
(A, B) vaisseau sanguin (vs), sinusoïdes (s), canal biliaire (cb), endothéliale (e). 
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Figure 34. Micrographie du foie d'Alburnus alburnus dans le groupe témoin (2). 

(C) vaisseau sanguin (vs), canal biliaire (cb) , hépatocytes (flèche noire), granules de 

glycogène (tête de flèche noire), gouttelettes lipidiques (étoile noire), noyau (flèche blanche). 

 

 Chez le Groupe à faible concentration (150 µg/L) 

      L'exposition des alevins d'Alburnus alburnus à 150 µg/L d'acétamipride pendant 96 heures 

a entraîné des altérations structurelles notables du tissu hépatique. Un cytoplasme clarifié a été 

observé dans la majorité des échantillons (Figure 35 A), accompagné d'une infiltration 

leucocytaire (Figure 36 C). De plus, une obstruction des voies biliaires (Figure 35 A) ainsi 

qu'une dégénérescence de leurs cellules épithéliales (Figure 34 C) ont été relevées. La 

congestion des vaisseaux sanguins (Figure 36 D), l'apparition des zones de lyse de parenchyme 

hépatiques (Figure 35 B), une vacuolisation cytoplasmique (Figure 35A) et des stéatoses 

adjacentes aux voies biliaires (Figure 36 C) ont été observées. En outre, une fibrose sinusoïdale 

(Figure 35 B) et une dégénérescence du parenchyme hépatique (Figure 36 C) ont été identifiées. 

          Des hépatocytes apoptotiques et nécrotiques étaient fréquemment observés dans le 

parenchyme (Figure 37 E). Notamment, les cellules en apoptose étaient identifiées par une 

condensation du noyau et du cytoplasme (Figure 37 E), alors que les hépatocytes nécrotiques 

montraient un gonflement cellulaire (Figure 37 E). L'épithélium qui recouvre les voies biliaires 

s'est détaché du tissu conjonctif sous-jacent, et les cellules de forme cubique semblaient 
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dégénérées (Figure 38 G). L'espace périsinusoïdal entre les sinusoïdes et les hépatocytes semble 

plus épais (Figure 37 F) ; par ailleurs, on observe une prolifération des macrophages au sein du 

parenchyme (Figure 37 F). 

 

 

Figure 35.Micrographies du foie d'Alburnus alburnus après 96 heures d'exposition à 150 

µg/L d'acétamipride(1).  

(A) Hyperplasie de l’épithélium des voies biliaires (étoile noire), vacuolisation cytoplasmique 

(flèche noire). (B) Infiltration leucocytaire massive (flèche blanche), zone de lyse de 

parenchyme hépatique (étoile noire), fibrose sinusoïdale (flèche noire). 
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Figure 36 .Micrographies du foie d'Alburnus alburnus après 96 heures d'exposition à 

150 µg/L d'acétamipride(2). 

(C) Dégénérescence du parenchyme hépatique (flèche blanche), dégénérescence de la paroi 

des canaux biliaires (étoile noire). (D) Congestion des vaisseaux sanguins (étoile noire). 
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Figure 37.Micrographies du foie d'Alburnus alburnus après 96 heures d'exposition à 150 

µg/L d'acétamipride (3). 

(E) cellules nécrotiques (flèche noire), cellules apoptotiques (flèche blanch). (F) proléfération 

des macrophages (m),épaissussement de l’espace présinusoïdale ( tête de flèche blanche) 
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Figure 38 .Micrographie du foie d'Alburnus alburnus après 96 heures d'exposition à 150 

µg/L d'acétamipride. 

(G) détachement de l’épithélium biliaire du tissu conjonctif (ct), dégénérescence des cellules 

cuboïdes (étoile blanche) 

 

 Chez le groupe à forte concentration (300 µg/L) 

       L'exposition à 300 µg/L d'acétamipride pendant 96 heures a entraîné des altérations 

hépatiques plus sévères. On observe une coagulation du sang dans certains vaisseaux (Figure 

39A) et une accumulation sanguine dans d'autres (Figure 40D). La structure hépatique présente 

un aspect spongieux en raison de l'apparition de larges lacunes (Figure 39B). De grands abcès 

hépatiques (Figure 40C) et une inflammation marquée (Figure 41E) ont été relevés, 

accompagnés d'une agrégation de macrophages (Figure 41E). La présence de cellules 

nécrotiques, apoptotiques et stéatosiques a été observée, ainsi qu'une dégénérescence des 

canaux sinusoïdaux (Figure 39 B). Une hyperplasie de l’épithélium des voies biliaires (Figure 

41E) et une désorganisation de la structure compacte du parenchyme hépatique, due à la 

dégénérescence des hépatocytes (Figure 41E), ont été constatées. 

          De vastes zones lysées étaient manifestes dans le parenchyme et à proximité des 

sinusoïdes (Figure 42 G). L'occlusion des vaisseaux et des sinusoïdes, particulièrement grave, 

a été observée avec un grand nombre d'érythrocytes et de macrophages repérés dans leur 
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lumière (Figure 42 G). La prolifération des macrophages était visible dans le parenchyme 

hépatique (Figures 41 E et F).  

Dans ce groupe la structure du canal biliaire a subi des modifications sévères ; on remarquait 

particulièrement la réduction de la lumière du canal biliaire et la dégénérescence des cellules 

cuboïdes (Figure 41 E). 

 

 
 

Figure 39 .Micrographies du foie d'Alburnus alburnus après 96 heures d'exposition à 

300µg/L d'acétamipride (1).  
(A) Coagulation sanguine dans les vaisseaux (étoile noire). (B) Formation de larges lacunes 

conférant un aspect spongieux (flèche noire). 
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Figure 40 .Micrographies du foie d'Alburnus alburnus après 96 heures d'exposition à 

300µg/L d'acétamipride(2). 

 (C) Abcès hépatique (flèche noire). (D) Stéatose (étoile noire), congestion des vaisseaux 

sanguins (étoile noire), inflammation (flèche blanche). 
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Figure 41 .Micrographies du foie d'Alburnus alburnus après 96 heures d'exposition à 

300µg/L d'acétamipride(3).  

(E) Hyperplasie de l’épithélium des voies biliaires (étoile noire), cellules nécrotiques (flèche 

blanche), cellules apoptotiques (flèche noire), macrophages (étoiles blanches). (F) obstruction 

des voies biliaires (étoile blanche), proliféeration des macrophages (m) 
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Figure 42 .Micrographies du foie d'Alburnus alburnus après 96 heures d'exposition à 

300µg/L d'acétamipride(4).  

(G) congestion des sinusoïdes (astérisques blancs), lyse des zones autour des sinusoïdes 

(astériqsues noirs), proléfération des macrophages (m) 

 

3.3.3. Changements histologiques des intestins 

 Chez le groupe témoin 

            Les analyses histologiques du groupe témoin ne révèlent aucune altération anormale de 

la structure intestinale. L'intestin se compose principalement d'une couche externe, la séreuse, 

suivie des couches musculaires longitudinale et circulaire, séparées par la sous-muqueuse. Cette 

dernière renferme les glandes sous-muqueuses et est recouverte par la lamina propria, un tissu 

conjonctif contenant des vaisseaux sanguins et des cellules immunitaires. L'épithélium, formé 

d'entérocytes et de cellules caliciformes, constitue la couche la plus interne (Figure 43 et 44 A-

D). 
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Figure 43 : Micrographies des intestins d'Alburnus alburnus dans le groupe témoin(1). 

(A) Séreuse (flèche noire), couche musculaire longitudinale (étoile noire ), couche musculaire 

circulaire (étoiles blanches), sous-muqueuse (tête de flèche noire), musculaire muqueuse 

(flèche blanche), lamina propria (flèche noire), épithélium (tête de flèche blanche), glandes 

sous-muqueuses (cercle noir).(B) Séreuse (flèche noire), muscles longitudinaux (étoile noire), 

muscles circulaires (étoiles blanches), sous-muqueuse (tête de flèche noire), musculaire 

muqueuse (flèche blanche), lamina propria (flèche noire), épithélium (tête de flèche blanche), 

glandes sous-muqueuses (cercle noir), vaisseau sanguin (V), lumière intestinale (L). 
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Figure 44 : Micrographies des intestins d'Alburnus alburnus dans le groupe témoin(2). 

(C) Vaisseau sanguin (V), cellules musculaires longitudinales (flèche noire), cellules 

musculaires circulaires (flèche blanche), tissu conjonctif (étoile noire). (D), Entérocyte (E), 

cellule caliciforme (C), vaisseau sanguin (V), sécrétion de mucus (flèche noire), érythrocyte 

(étoile noire), macrophage (étoile blanche). 
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 Chez le groupe à faible concentration (150 µg/L) 

         L'exposition des alevins à 150 µg/L d'acétamipride pendant 96 heures a induit plusieurs 

altérations histologiques. Une infiltration leucocytaire marquant une réaction inflammatoire a 

été observée (Figure 46 B). Des modifications structurelles significatives incluent l'atrophie des 

parties latérales des villosités (Figure 45A), la dégénérescence de la lamina propria (Figure 46 

B), et la lyse des cellules épithéliales apicales (Figure 48 D). Une fusion de certaines villosités 

(Figure 49 C), ainsi qu'une hyperplasie et une hypertrophie des cellules caliciformes (Figure 46 

B), ont également été notées. La présence de cellules nécrotiques a été identifiée au niveau de 

l'épithélium et des muscles circulaires (Figures 45 A et 47 E). 

 

Figure 45 : Micrographies des intestins d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

150 µg/L d'acétamipride(1). 

(A) Atrophie de la partie latérale des villosités (cercle noir), nécrose des muscles circulaires 

(étoile noire). 

  

  

A B

C D

10µm 10µm 

10µm 
10µm 



Résultats 

 

68 

 

 
 

Figure 46 : Micrographies des intestins d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

150 µg/L d'acétamipride(2). 

(B) Hyperplasie et hypertrophie des cellules caliciformes (étoile noire), fusion des cellules 

épithéliales (étoile blanche), atrophie de la lamina propria (flèche noire), infiltration 

leucocytaire (flèche blanche). (C) Fusion des villosités (cercle noir) 
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Figure 47 : Micrographies des intestins d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

150 µg/L d'acétamipride (3). 

(D) Lyse cellulaire de l’épithélium apical des villosités (cercle noir). (E) Cellules nécrotiques 

(flèche noire), allongement des entérocytes (D et E). 
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 Chez le groupe à forte concentration (300 µg/L) 

         L'exposition des alevins à 300 µg/L d'acétamipride pendant 96 heures a provoqué des 

dommages histologiques importants, notamment une nécrose marquée dans les parties apicales 

de l'épithélium et des couches musculaires, avec formation de vides intercellulaires (Figures 48 

A et 50 D). Une fibrose marquée des couches musculaires et la formation de filaments fibreux 

ont été observées (Figure 48 A). L'hypertrophie et la prolifération des cellules caliciformes 

(Figure 49 B) s'accompagnent d'un œdème de la paroi intestinale (Figures 50 E et 51 F) et d'une 

congestion sanguine marquée dans les vaisseaux de la sous-muqueuse (Figure 51 F). Une lyse 

épithéliale apicale et une fusion cellulaire ont été mises en évidence (Figures 51 G et 49 B). 

Dans certaines zones, la muqueuse musculaire, les glandes sous-muqueuses et la séreuse ont 

disparu (Figures 49 et 50 B-D). De plus, la séreuse apparaît détachée de la couche musculaire, 

tandis que l'épithélium est séparé des couches basales des villosités (Figures 49 C et 50 D). 

Enfin, une destruction totale de la structure histologique des villosités a été observée, avec la 

disparition des différentes couches histologiques, aboutissant à la formation d'une structure 

unique et déformée (Figure 52 H). 

 

Figure 48 : Micrographie des intestins d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 300 

µg/L d'acétamipride(1). 
(A) Nécrose des parties latérales des villosités au niveau de l’épithélium (tête de flèche noire), 

atrophie de la lamina propria (flèche blanche), fibrose de la couche musculaire circulaire 

(flèche noire). 
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Figure 49 : Micrographies des intestins d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride (2). 

(B) Hyperplasie et hypertrophie des cellules caliciformes (étoile noire), fusion des cellules 

épithéliales (flèche blanche), dégénérescence de la musculaire muqueuse (flèche noire). (C) 

Dégénérescence des glandes sous-muqueuses (tête de flèche noire), séparation de la séreuse 

de la couche musculaire (flèche noire).  
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Figure 50 : Micrographies des intestins d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride (3). 

(D) Séparation de l’épithélium de la couche basale, dégénérescence de la séreuse (flèche 

noire), nécrose de la couche musculaire (tête de flèche noire). (E) Œdème (flèche noire). 
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Figure 51 : Micrographies des intestins d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride(4). 

(F) Congestion (flèche blanche), œdème (flèche noire). (G) Lyse cellulaire et dégénérescence 

des villosités. 
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Figure 52 : Micrographies des intestins d'Alburnus alburnus après 96 h d'exposition à 

300 µg/L d'acétamipride (5). 

(H) Destruction complète de l’organisation cellulaire des villosités et déformation des cellules 

épithéliales. 

 

3.4. Effet moléculaires de l’acétamipride sur les organes des alevins d’alburnus alburnus. 

3.4.1. Effet sur l’expression du gène de la Na⁺/K⁺-ATPase dans les branchies 

            Les résultats de cette étude montrent une augmentation significative (p < 0,05) de 

l’expression du gène Na⁺/K⁺-ATPase chez les juvéniles exposés à la plus faible concentration 

d’acétamipride (150 µg/L) par rapport au groupe témoin. En revanche, la concentration la plus 

élevée (300 µg/L) n’a entraîné aucune modification significative (p > 0,05) de cette expression 

génique (Figure 53). L’analyse post-hoc effectuée à l’aide du test de Tukey révèle une 

différence significative (p < 0,05) dans l’expression du gène Na⁺/K⁺-ATPase entre les deux 

concentrations testées (Tableau 16). 
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Figure 53. Expression génique ((moyenne ± SD) dans les branchies d’Alburnus alburnus 

après exposition à différentes concentrations d’acétamipride (n = 4).  

Variations de l’expression relative de l’ARNm de Na⁺/K⁺-ATPase (atp1a1a.1). L’astérisque 

indique les différences significatives entre le groupe témoin et les groupes traités (*) p ≤ 0,05. 

 

Tableau 16 : Comparaisons multiples de Tukey de l’expression de la Na⁺/K⁺-ATPase dans les 

branchies des alevins après 96 h exposition à l’acétamipride. 

Groupe 

1 

Groupe 

2 

Différence 

Moyenne 

p-

valeur 

Intervalle 

Confiance 

Bas 

Intervalle 

Confiance 

Haut 

Significatif 

Témoin 150 µg/l -0,1699 0,0324 -0,1699 0,0496 Oui 

Témoin 300 µg/l 0,003403 0,9974 0,003403 0,0496 Non 

150 µg/l 300 µg/l 0,1733 0,0299 0,1733 0,0496 Oui 

 

  3.4.2. Effet sur l’expression du gène de la SOD1 dans le foie 

 

           Comme l’illustre la figure 54, l’exposition à l’acétamipride a modifié l’expression du 

gène SOD1 dans le foie des poissons. Après 96 heures de traitement, une augmentation très 

significative (p < 0,01) de l’expression de ce gène a été observée chez les poissons exposés à la 

plus faible concentration (150 µg/L) par rapport au groupe témoin. Une concentration plus 
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élevée (300 µg/L) a induit une surexpression encore plus marquée, avec un effet hautement 

significatif (p < 0,001). 

       L’analyse statistique à l’aide du test de Tukey a révélé une différence très significative 

entre les groupes traités aux deux concentrations testées (tableau 17). 

 

Figure 54 : Expression des gènes (moyenne ± SD) dans le foie d’Alburnus alburnus après 

exposition à différentes concentrations d’acétamipride (n = 4). 

Variations de l'expression relative de l'ARNm de superoxyde dismutase 1 (SOD1). Les 

astérisques indiquent les différences significatives entre le groupe témoin et les groupes traités 

(**) p ≤ 0,01 ; (***) p ≤ 0,001). 

 

Tableau 17 : Comparaisons multiples de Tukey de l’expression de SOD1 dans le foie des 

alevins après 96 h exposition à l’acétamipride. 

Groupe 

1 

Groupe 

2 

Différence 

Moyenne 

p-

valeur 

Intervalle 

Confiance 

Bas 

Intervalle 

Confiance 

Haut 

Significatif 

Témoin 150 µg/l -0,2349 0,003 1 1,235 Oui 

Témoin 300 µg/l -0,8732 <0.001 1 1,873 Oui 

150 µg/l 300 µg/l -0,6383 <0.001 1,235 1,873 Oui 
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3.4.3. Effet sur l’expression du gène de la Na⁺/K⁺-ATPase dans les intestines 

           D’après les résultats présentés dans la figure 55, l'acétamipride influence également 

l'expression du gène Na⁺/K⁺-ATPase après 96 heures de traitement au niveau de l’intestin. 

       Les données montrent une augmentation hautement significative (*** p < 0,001) de 

l’expression de ce gène chez les alevins exposés à une concentration de 150 µg/L par rapport 

au groupe témoin. En revanche, l'exposition à une concentration plus élevée (300 µg/L) n’a 

induit aucune variation significative (p > 0,05) de l’expression génique. L’analyse statistique à 

l’aide du test de Tukey révèle une différence très significative de l’expression du gène Na⁺/K⁺-

ATPase entre les deux concentrations testées (Tableau 18). 

 

Figure 55. Expression des gènes (moyenne ± SD) dans les intestins d’Alburnus alburnus 

après exposition à différentes concentrations d’acétamipride (n = 4). 

Variations de l'expression relative de l'ARNm de (a) Na⁺/K⁺-ATPase (atp1a1a.1). Les 

astérisques indiquent des différences significatives entre le groupe témoin et les groupes 

traités (***) p ≤ 0,001. 
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Tableau 18. Comparaisons multiples de Tukey de l’expression de la Na⁺/K⁺-ATPase dans les 

intestines des alevins après 96 h exposition à l’acétamipride. 

Groupe 

1 

Groupe 

2 

Différence 

Moyenne 

p-

valeur 

Intervalle 

Confiance 

Bas 

Intervalle 

Confiance 

Haut 

Significatif 

Témoin 150 µg/l +1.1467 0.001 0.8263 1.4671 Oui  

Témoin 300 µg/l +0.0753 0.8587 -0.2451 0.3957 Non 

150 µg/l 300 µg/l -1.0714 0.001 -1.3918 -0.7510 Oui 
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4. Discussion 

           Les pesticides, après leur pénétration dans les poissons par diverses voies, diffusent dans 

leurs organes et leurs tissus adipeux, où ils s’accumulent, provoquant de profonds changements 

moléculaires, biochimiques et histologiques dans les tissus de ces espèces (Rohani, 2023 ; Zaidi 

et Soltani, 2013). Une compréhension approfondie des effets des pesticides sur les poissons est 

essentielle pour leur conservation ainsi que pour la préservation des écosystèmes aquatiques. 

Dans ce travail de recherche, les juvéniles du poisson d’eau douce A. alburnus ont été examinés 

afin d’évaluer l’impact de l’acétamipride sur l’expression génique et l’histologie de trois 

organes cibles : les branchies, le foie et l’intestin. 

4.1 Toxicité aigue l’acétamipride chez A. Alburnus  

          L'objectif principal des études toxicologiques est d'évaluer la toxicité et les effets 

potentiels des substances chimiques sur les organismes non-cibles. Parmi ces études, le test de 

toxicité aiguë (CL50 à 24 ,48 ,72 et 96 heurs) constitue une référence essentielle pour 

déterminer les concentrations létales des substances toxiques, tant pour les organismes cibles 

que non cibles (Hu et al., 2022). Ce test est particulièrement utilisé pour évaluer l'impact de 

divers produits, notamment les produits pharmaceutiques, les substances chimiques 

industrielles et les pesticides. Dans un cadre réglementaire, l’homologation des pesticides à 

l’échelle mondiale impose la réalisation de tests sur plusieurs espèces aquatiques (Burden et 

al., 2020). 

       Au cours de la première heure d'exposition, des altérations comportementales ont été 

observées chez les alevins exposés à l'acétamipride, à l'exception du groupe témoin. Ces 

modifications incluaient une nage rapide et désordonnée, des mouvements fréquents à la surface 

de l'eau, des convulsions, ainsi qu'une augmentation de l'activité operculaire. Par la suite, les 

poissons présentaient une diminution progressive de leur activité, caractérisée par une nage plus 

lente, une tendance à se regrouper au fond de l’aquarium et une anorexie marquée. 

         Les résultats expérimentaux ont révélé une corrélation significative entre la concentration 

d'acétamipride et la mortalité des alevins. En effet, une augmentation des concentrations de ce 

néonicotinoïde s'est accompagnée d'une diminution significative du taux de survie des poissons. 

           Dans la présente étude, les valeurs de la CL50 de l'acétamipride chez les alevins 

d’Alburnus alburnus pour les périodes de 24, 48, 72 et 96 heures,ont été estimées à 44,05, 36,55, 
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34,75 et 34,54 mg /L respectivement, ce qui la classe parmi les substances légèrement toxiques 

(>10 mg/L) selon l’Fishel (2005). Ces valeurs sont inférieurs à la concentration létale 

d'acétamipride mesurée chez les alevins de carpe herbivore (Ctenopharyngodon idella) aux 

intervalles de 24, 48, 72 et 96 heures, qui étaient respectivement de 170.46, 139.5, 141.91 et 

121.146 mg/L (Azadikhah et al., 2023). 

      Toutefois, plusieurs études ont rapporté une toxicité plus faible de l’acétamipride chez 

différentes espèces de poissons juvéniles, avec des valeurs de CL50 à 96 heurs bien supérieures 

: 182,9 et 195,813 mg/L pour Oreochromis niloticus (Guedegba et al., 2019 ; ElGarawani et 

al., 2022) et 265,7 mg/L pour Clarias gariepinus (Houndji et al., 2020).  Selon ARLA (2002), 

des valeurs églement supérieures de CL50-96h pour l'acétamipride ont été rapportées pour le 

crapet arlequin Lepomis macrochirus (> 119,3 mg/L), la truite arc-en-ciel (> 100 ppm) et le 

vairon à grosse tête Pimephales promelas (95,8 ppm). Ces chiffres sont nettement plus élevés 

comparés aux valeurs signalées dans d'autres recherches d'Alam (2014), Siddiqui et Wanule 

(2010), ARLA(2002) et Raj et Joseph (2015) pour Labeo rohita (11,62 mg /L), le poisson-

serpent tacheté Channa punctatus (50 ppm) et le tilapia du Mozambique (5,99 ppm), 

respectivement. 

             Les variations de toxicité entre espèces peuvent être attribuées à plusieurs facteurs 

biologiques et environnementaux, notamment l’âge, la taille, l’espèce du poisson ainsi que les 

conditions physico-chimiques du milieu aquatique (Vajargah et al., 2021).Ces valeurs peuvent 

aussi être affectées par les conditions expérimentales (comme la régénération de l'eau et du 

pesticide) mises en œuvre lors du test de toxicité. Dans ce contexte, sous des conditions 

statiques, l'acétamipride peut être partiellement métabolisé en ses dérivés, comme l'IM1-3 (N-

[(6-chloro-3-pyridyl)méthyl]-N-méthylacétamide), l'IM1-4 (N-méthyl (6-chloro-3-

pyridyl)méthylamine) et l'IM1-5 (N-(6-chloropyridin-3-ylméthyl)-Nméthylacétamidine), qui 

sont plus toxiques que la molécule mère. 

4.2. Résidus de l’acétamipride l’eau d’élevage  

             L'acétamipride est utilisé pour lutter contre les ravageurs du riz, des fruits et des 

légumes, donc c’est un pesticide néonicotinoïde à large spectre. Ces dernières années, des 

résidus d'acétamipride ont été trouvés dans les eaux de surface du monde entier, notamment en 

Chine, aux États-Unis, en Suède et en Espagne, avec des résidus moyens de l'ordre de ng/L et 

des concentrations maximales allant jusqu'à µg/L (Mahai et al., 2021 ; Berens et al., 2021 ; 

Boye et al., 2022 ; Barbieriet al., 2021). Ces études indiquent que l'acétamipride contamine 
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l'environnement aquatique et constitue une menace pour les organismes non ciblés dans cet 

environnement. L'analyse des résidus phytosanitaires et de leurs produits de dégradation par 

des méthodes analytiques complémentaires requiert des techniques d'analyse sélectives et 

rigoureuses, ainsi que l'utilisation d'instruments de haute technologie. Parmi les méthodes les 

plus couramment utilisées figure la chromatographie liquide à haute performance (HPLC), 

souvent couplée à divers détecteurs offrant une spécificité variable (Amalric, 2009). 

             Dans cette étude, la spectrométrie de masse couplée à la chromatographie liquide 

(LC/MS) a été employée pour détecter les résidus d'acétamipride dans l'eau d’élvage 

d’Alburnus alburnus. Les résultats ont révélé la présence de l'insecticide à une concentration 

moyenne de 19,01± 5,28 µg/l après 96 heurs, traduisant une diminution du taux de résidus 

d'acétamipride d'environ 94 % par rapport à la concentration initiale. Cela est expliqué par la 

photodégradation et l'incorporation de ce pesticide dans le corps des alevins traité. la photo-

dégradation des pesticides dans l’eau est constitue une voie de dégradation majeure après 

pulvérisation et a un impact direct sur la durabilité et la dynamique de dégradation des pesticides 

(Bonnechere et al., 2012 ; Aznzha et al., 2013). En effet, la photostabilité est un élément 

important dans l'efficacité en milieu naturel de tous les insecticides néonicotinoïdes, car une 

meilleure photostabilité entraîne une action prolongée sur les insectes nuisibles. Néanmoins, 

cela entraîne simultanément la lixiviation de l'insecticide vers les eaux de surface et 

souterraines, une formation plus lente d'intermédiaires potentiellement toxiques, et par 

conséquent, leur effet toxique prolongé (Banic et al., 2018). Une recherche récente a démontré 

que l'acétamipride affichait des niveaux de photolyse distincts selon les différentes conditions 

d'éclairage en eau pure, classés par ordre décroissant : ultraviolet > fluorescence > lumière 

solaire ; par ailleurs, sa demi-vie de photolyse est entre 17,3 et 28,6 heures (Zhu et al.,2024). 

De plus, et selon Yang et Yadong (2024), l'acétamipride présente une demi-vie de 8,9 heures 

dans l'eau du robinet exposée à la lumière solaire, alors qu'elle est de 9,1 heures dans l'eau 

déminéralisée. Par ailleurs, des conditions alcalines (pH 9,0) augmentaient sa vitesse de 

photolyse, qui s'accélérait avec l'augmentation du pH (Zhu et al., 2024).               

Les produits chimiques présents dans le milieu aquatique peuvent s’accumuler dans les 

organismes aquatiques, soit en faibles concentrations dans leurs tissus, soit jusqu’à atteindre 

des concentrations importantes (Bermúdez et al ,2005). La diminution de la concentration de 

l’acétamipride peut être aussi expliquée par la bioconcentration de cet insecticide dans les tissus 

de cette espèce. La bioconcentration des résidus de pesticide constitué un menace pour la santé 

publique en raison de la consommation de ces organismes contaminés (Serrano et al., 1995 ; 
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Saha et Dutta , 2024), sachant que Alburnus alburnus est un poisson comestible. Des recherches 

récentes indiquent que l'acétamipride s'accumule rapidement chez les têtards de Rana 

nigromaculata et de faibles niveaux de bioconcentration avec des facteurs de bioconcentration 

inférieur à 1 et les valeurs de demi-vie diminuant pendant  t1/2 < 1 jour pendant le processus 

d'élimination (Guo et al ., 2022). L'accumulation et la biotransformation de l'acétamipride ont 

été observées également chez les adultes des poissons zèbres (Danio rerio) exposés à 

l'acétamipride, à des concentrations de 0,19 à 1637 μg/L pendant 154 jours.  et le composé 

parent et son métabolite (acétamipride- N- desméthyl) ont été transférés à leur progéniture (Ma 

et al ., 2022). Après 96 heures d'exposition à l'acétamipride, les crustacés marins (Kuruma 

Penaeus japonicus et Crangon uritai) ont présenté des concentrations corporelles chez les deux 

espèces (Hano et al., 2023). L'acétamipride a également été détecté dans les muscles de diverses 

espèces de poissons sauvages provenant des des agroécosystèmes pluviaux en Amérique du 

Sud (les fleuves d’Uruguay et Negro) (Ernst et al., 2018). Les poissons de Tilapia du Nil 

(Oreochromis niloticus) exposés à l'Acetamipride présentaient une forte accumulation de 

résidus de ce pesticide au nivau de muscles (Guedegba et al., 2021). 

          L'acétamipride a prouvé sa capacité à se bioaccumuler chez les êtres aquatiques, y 

compris les poissons zèbres, et peut être transmis des individus adultes à leur descendance (Ma 

et al ., 2022). Habituellement, les pesticides peuvent être biomagnifiés à travers les chaînes 

alimentaires, ce qui entraîne une accumulation plus importante dans les organismes situés aux 

niveaux trophiques plus élevés (Saha et Dutta, 2024).  

Cette étude actuelle a démontré que les concentrations de résidus de pesticides détectés après 

une période de 96 heures peuvent servir d'indication pour la bioaccumulation dans les tissus. 

Cette bioaccumulation pourrait expliquer les changements histologiques et moléculaires 

remarqués dans les branchies, le foie et les intestins. Les variations de ces paramètres illustrent 

les dommages oxydatifs, ainsi que les réactions et processus par lesquels ces poissons se 

défendent contre la toxicité des polluants. 

4.3. Effet de l'acétamipride sur l'hstologie des organes 

- Effet de l'acétamipride sur l’histologie des branchies 

              Chez les poissons, les branchies ont un rôle crucial dans l'adaptation des poissons à 

leur environnement, et sont essentiellement chargées de l'échange des gaz et de l'élimination 
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des déchets, alors que l'épithélium branchial contribue aussi à la régulation de la pression 

osmotique (Diaz et al., 2009 ; Evans et al .,2005).   

L'analyse histopathologique des branchies, est largement considérée comme un 

biomarqueur fiable pour évaluer les effets toxiques des substances chimiques et surveiller la 

contamination aquatique (Rohani, 2023). Plusieurs études ont décrit les effets des pesticides sur 

l'histologie branchiale dpoissons, mettant en évidence des altérations structurelles en réponse à 

l'exposition aiguë ou chronique à ces substances. L'exposition aiguë du poisson d'eau douce 

Channa punctatus au dichlorure de paraquat pendant 96 heures a entraîné un enroulement des 

lamelles secondaires, la formation d'anévrismes et un élargissement du noyau cartilagineux 

(Badroo et al., 2020). De même, une exposition sublétale de Cyprinus carpio à la deltaméthrine 

sur la même durée a induit des modifications sévères, notamment une nécrose, des anévrismes 

des lamelles secondaires, un soulèvement épithélial, un œdème, une hyperplasie épithéliale et 

une fusion des lamelles secondaires (Cengiz, 2006). 

Dans notre étude, l'exposition d’Alburnus alburnus à l'acétamipride a entraîné des 

altérations histopathologiques dont la gravité augmente avec la concentration du pesticide. 

Parmi les modifications observées, nous notons : 

 Hypertrophie et prolifération des cellules de chlorure et des cellules globuleuses 

 Désorganisation du système vasculaire épithélial 

 Hyperplasie et rupture de l’épithélium branchial 

 Œdème des filaments secondaires et fusion des lamelles branchiales 

 Hypersécrétion de mucus, vasodilatation des vaisseaux sanguins, hémorragies et 

congestion 

 Dégénérescence cellulaire et nécrose 

          Ces changements structurels perturbent la fonction respiratoire et la perméabilité des 

branchies aux substances toxiques. La prolifération et l'hyperplasie de l'épithélium branchial, 

en particulier, sont reconnues comme des mécanismes de défense non spécifiques visant à 

limiter l’absorption des contaminants en augmentant la distance entre les vaisseaux sanguins et 

les toxines (Javed et al., 2016). Ces réponses histologiques ont déjà été décrites chez d'autres 

espèces exposées aux pesticides. Par exemple, Oreochromis niloticus exposé à l’acétamipride 

a présenté une hyperplasie, une fusion des lamelles secondaires et des formes œdémateuses des 

branchies (El Garawani et al., 2022). Des altérations similaires ont été rapportées chez 

Cirrhinus mrigala, avec un soulèvement épithélial et un enroulement des lamelles secondaires 

(Ghayyur et al., 2021). 
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           Dans la présente étude, les résultats histologiques sont en accord avec l'expression du 

gène de la Na⁺/K⁺-ATPase. En effet, une augmentation de l'expression de cette enzyme a été 

observée dans le groupe exposé à la plus faible concentration d'acétamipride (150mg/L) par 

rapport au groupe témoin, alors qu’une diminution a été notée à des concentrations élevées 

(300mg/L). Cette modulation de l’expression pourrait être liée à la prolifération des cellules de 

chlorure, lesquelles jouent un rôle clé dans le maintien de l’équilibre ionique en lien avec 

l’activité de la Na⁺/K⁺-ATPase (Perry, 1997). 

           Des études antérieures ont également montré que d’autres pesticides induisent des 

altérations comparables des branchies. Par exemple, les alevins de Clarias gariepinus exposés 

au Gammalin ont présenté une désorganisation tissulaire, une hyperplasie et une accumulation 

excessive de mucus conduisant à la fusion des lamelles (Ezemonye et Ogbomida, 2010). Chez 

la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss), le manèbe et le carbaryl ont provoqué un œdème 

lamellaire, une séparation de l'épithélium, une fusion et une hyperplasie des lamelles, ainsi 

qu'une nécrose (Boran et al., 2010). De même, l’exposition au carbofuran chez le tilapia du Nil 

(Oreochromis niloticus) a engendré une désintégration des cellules épithéliales, une hyperplasie 

des lamelles secondaires, des anévrismes et une désorganisation des capillaires (Campos-Garcia 

et al., 2016). 

           Les effets toxiques des pesticides sur les branchies sont en grande partie attribués au 

stress oxydatif, qui perturbe la régulation osmotique et ionique des cellules branchiales (Moraes 

et al., 2018). Les branchies, en tant que principal organe respiratoire des poissons, jouent un 

rôle crucial dans l’osmorégulation et l’équilibre acido-basique et constituent une cible 

privilégiée des molécules xénobiotiques (Fernandes et al., 2007). En raison de leur exposition 

directe aux polluants, de leur grande surface et de leur fonction physiologique essentielle, elles 

sont fréquemment utilisées dans les études écotoxicologiques (Pandey et al., 2008 ; De 

Domenico et al., 2011 ; Fasulo et al., 2012 ; De Domenico et al., 2013).  

- Effet de l'acétamipride sur l’histologie du foie 

Le foie est l'organe cible principal en toxicologie environnementale, car il joue un rôle 

clé dans le métabolisme et le stockage des substances toxiques. Il est donc souvent étudié chez 

les poissons exposés à des polluants (Oruc et Uner, 2002). 

Dans la présente étude, l'exposition des alevins d’Alburnus alburnus à des concentrations 

environnementales d’acétamipride a entraîné des altérations histopathologiques significatives 

du tissu hépatique après 96 heures. Parmi ces altérations, on observe : 
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 Une dégénérescence des hépatocytes, 

 Une infiltration et une accumulation de leucocytes et de macrophages, 

 Une inflammation sévère, 

 Une obstruction de certaines voies biliaires avec hyperplasie de l’épithélium et 

dégénérescence des cellules de leur paroi, 

 Une congestion et une coagulation des vaisseaux sanguins, 

 La formation d’abcès à plusieurs endroits du parenchyme hépatique, 

 L’apparition de cellules hépatiques stéatosiques, 

 Une structure spongieuse du tissu hépatique due à l’apparition de grandes lacunes et à 

une vacuolisation cytoplasmique, 

 La présence de cellules nécrotiques et apoptotiques, 

 Une dégénérescence des canaux sinusoïdaux, une fibrose et une perte de l’organisation 

compacte du parenchyme hépatique. 

         Les néonicotinoïdes, tels que l’acétamipride, affectent les fonctions hépatiques, 

notamment la détoxification, la production enzymatique et le métabolisme (Sharma et al., 

2019). Ces effets peuvent provoquer des troubles physiologiques significatifs (Haridi et al., 

2020). Dans notre étude, les alevins d’Alburnus alburnus exposés à l’acétamipride ont présenté 

des modifications histopathologiques similaires à celles décrites dans la littérature, notamment 

une nécrose hépatique, une dégénérescence focale (Qaoud et Dehshan, 2010) et une infiltration 

leucocytaire (Haridi et al., 2020). Ces altérations pourraient être attribuées au stress oxydatif 

induit par l’exposition à l’acétamipride, favorisant la production de radicaux libres (Montero et 

al., 2006). 

        Les espèces réactives de l’oxygène (ROS) réagissent avec des biomolécules sensibles, 

entraînant la peroxydation lipidique (LPO), des dommages à l’ADN et l’oxydation des 

protéines, exacerbant ainsi le stress oxydatif (Livingstone, 2001). L’accumulation de leucocytes 

pourrait également être responsable de la dégénérescence hépatique et pancréatique (Javed et 

al., 2016). La structure spongieuse du foie suggère une dégénérescence hydropique due à 

l’accumulation d’eau et d’électrolytes dans les cellules hépatiques (Ansoar-Rodríguez et al., 

2016). 

    Les dommages aux cellules hépatiques impliquent plusieurs mécanismes, notamment : 

 Des dysfonctionnements mitochondriaux affectant directement l’ADN, 

 L’inhibition de la β-oxydation des acides gras, 

 Une inhibition des enzymes respiratoires (Grattagliano et al., 2002 ; Lee, 2003). 
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       L’incapacité à métaboliser les acides gras libres entraîne l’accumulation de lactate et de 

ROS, ce qui favorise la peroxydation lipidique et les dommages à l’ADN mitochondrial. Ces 

altérations physiopathologiques peuvent induire une accumulation sanguine dans le foie et 

provoquer de graves lésions tissulaires. 

         Nos résultats sont en accord avec ceux rapportés chez d’autres espèces exposées à 

l’acétamipride. Par exemple, le foie de Oreochromis niloticus et Cirrhinus mrigalaa présenté 

des zones nécrotiques et une vacuolisation cytoplasmique après exposition à ce pesticide (El-

Garawani et al., 2022 ; Ghayyur et al., 2021) . De plus, Ctenopharyngodon idella exposé à 

l’acétamipride pendant 96 heures a montré une congestion vasculaire, une nécrose hépatique et 

une accumulation d’érythrocytes dans les vaisseaux sanguins hépatiques (Azadikhah et al., 

2023). 

            Chez les poissons, les macrophages ont divers rôles, participant aux processus de 

défense de l'organisme hôte, à la résolution de l'inflammation ainsi qu'à la régénération des 

tissus (Wentzel et al., 2020). Des recherches précédentes ont montré que l'exposition aux 

xénobiotiques, tels que les insecticides, peut provoquer une multiplication des macrophages 

(Macirella et al., 2022 ; Mostakim et al., 2015). D'après Marcon (2015), la présence de 

macrophages pourrait signaler l'absorption de substances extérieures et témoigner de la toxicité 

de ces substances. 

- Effet de l'acétamipride sur l’histologie des intestins 

         L'intestin constitue la plus grande interface entre le corps du poisson et son environnement 

extérieur. Il joue un rôle fondamental dans la digestion et l’absorption des nutriments, tout en 

assurant une barrière protectrice contre les substances nocives pouvant pénétrer dans la 

circulation sanguine (Huang et al., 2015). L’intégrité de la muqueuse intestinale repose sur deux 

voies principales : la voie transcellulaire, impliquant les cellules épithéliales, et la voie 

paracellulaire, qui concerne les jonctions intercellulaires entre les cellules épithéliales et 

endothéliales. Les entérocytes assurent le transport actif des nutriments à travers les membranes 

apicales et basolatérales des cellules intestinales. Ainsi, le tractus digestif régule efficacement 

l’absorption des nutriments (Zakir et Takashi, 2008). De plus, l’épithélium intestinal représente 

une barrière essentielle contre la pénétration des toxines (Ma, 1997). Une altération de cette 

barrière, notamment au niveau des jonctions serrées, peut entraîner une perméabilité accrue, 

facilitant l’entrée de substances toxiques dans l’organisme (Baker et al., 1988). 
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       À notre connaissance, aucune étude antérieure n’a porté sur les effets des néonicotinoïdes 

sur l’histologie intestinale des poissons d’eau douce. Notre étude constitue donc la première 

analyse des effets de l’acétamipride sur les alevins d’Alburnus alburnus. Nos résultats montrent 

que l’acétamipride cible les tissus intestinaux et que l’ampleur des lésions est proportionnelle à 

la concentration du pesticide dans l’eau. Les altérations observées comprennent une infiltration 

leucocytaire, une congestion vasculaire, des œdèmes, une vacuolisation cytoplasmique, une 

hyperplasie et une hypertrophie des cellules caliciformes, une fusion des cellules épithéliales, 

une lyse cellulaire, ainsi qu’une dégénérescence des villosités, principalement au niveau des 

régions apicales. De plus, nous avons constaté une atrophie de la lamina propria, une 

dégénérescence de la muqueuse musculaire, de la séreuse et des glandes sous-muqueuses, ainsi 

qu’une fibrose de la couche musculaire circulaire et une nécrose touchant l’épithélium et les 

tissus musculaires. Dans certains cas, nous avons observé une destruction totale de 

l’architecture de plusieurs villosités et une déformation marquée des cellules épithéliales. 

         Des études antérieures menées sur Ctenopharyngodon idella (Cyprinidés) ont rapporté 

des altérations similaires après une exposition à 2 ppm de Lindane, un pesticide organochloré, 

incluant la dégénérescence épithéliale, la destruction des villosités, la formation de vacuoles, 

des hémorragies et une nécrose (Vajagah et al., 2021). De même, Stalin et al. (2019) ont montré 

que l’exposition des alevins de Channa punctatus à 5 ppm de chlorpyrifos pendant 30 jours 

provoquait des lésions comparables, notamment une fusion des villosités. L’exposition de 

Gambusia affinis à des concentrations sublétales de 0,50 µg/L de deltaméthrine pendant 30 

jours a induit une infiltration leucocytaire et une nécrose (Cengiz et al., 2006), tandis qu’une 

exposition à 5 µg/L de Thiodan sur la même durée a causé une accumulation leucocytaire, un 

œdème, une désintégration des villosités et une nécrose (Cengiz et al., 2001). 

4.4 Effet de l'acétamipride sur l’éxpression généque des organes : 

- Effet sur l'expression génique de la Na+/K+-ATPase au niveau des branchies 

        Chez les poissons d'eau douce, l'ATPase Na+/K+ est considérée comme un biomarqueur 

enzymatique de l'exposition aux polluants aquatiques, ce qui en fait un outil toxicologique 

pertinent pour l'évaluation de l'activité cellulaire (Parvez et al., 2006). 

        Ce système enzymatique a été découvert en 1957 par le scientifique danois J.C. Skou 

(Skou, 1957), qui a démontré que le transport des ions Na+ et K+ à travers la membrane 

plasmique est assuré par l'activation de la Na+/K+-ATPase (NKA) (Suhail, 2010). Cette 

enzyme de transport joue un rôle essentiel dans l'homéostasie cellulaire en régulant les 
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concentrations intracellulaires de sodium et de potassium via un processus de 

phosphorylation/déphosphorylation dépendant de l'ATP/ADP (Crambert et al., 2000). 

          La NKA est composée de deux sous-unités principales : la sous-unité α, qui assure 

l'activité catalytique, et la sous-unité β, qui participe à la maturation structurale et fonctionnelle 

du complexe enzymatique (Kaplan, 2002 ; Wong et al., 2016). Cette enzyme est synthétisée par 

les ionocytes, des cellules spécialisées riches en mitochondries, les cellules chlorure et les 

branchies des téléostéens. Ces cellules ont un rôle crucial dans l'osmorégulation des poissons 

(Varsamos et al., 2002). La NKA est essentielle non seulement pour préserver l'équilibre interne 

des cellules, mais aussi pour soutenir d'autres mécanismes de transport dans les branchies 

(Hwang et Lee, 2007). 

          La PCR quantitative en temps réel (RT-qPCR) est couramment utilisée pour mesurer 

l'expression des gènes et évaluer les effets toxiques des facteurs de stress environnementaux sur 

les espèces aquatiques non cibles (Kumar et Denslow, 2017). À notre connaissance, nous 

sommes les premiers à étudier les effets du pesticide néonicotinoïde acétamipride sur 

l'expression du gène atp1a1 dans les branchies de poissons d'eau douce. Nos résultats montrent 

qu'à faible concentration, l'acétamipride induit une augmentation significative de l'expression 

du gène codant pour la sous-unité catalytique α de la NKA dans les branchies d'Alburnus 

alburnus. Cette régulation à la hausse de l'atp1a1 est cohérente avec les observations de Pagano 

et al. (2023), qui ont démontré qu'une exposition à un pesticide à base de glyphosate à une 

concentration environnementalement pertinente augmentait significativement l'expression de 

l'ARNm de l'atp1a1 dans les branchies d'Austrolebias charrua. Cette augmentation de 

l'expression génique semble constituer une réponse adaptative au stress oxydatif, renforçant 

ainsi la résistance cellulaire face aux agressions environnementales. 

        Inversement, d'autres pesticides ont été associés à une inhibition de l'expression de la 

Na+/K+-ATPase. Par exemple, l'exposition à la dimoxystrobine a entraîné une diminution 

significative de l'expression de cette enzyme dans les branchies du poisson zèbre Danio rerio 

(Abdulmouaiz et al., 2023). De même, chez le poisson rouge Carassius auratus, une faible 

concentration de chlorpyrifos a réduit l'expression de la Na+/K+-ATPase (Macirella et al., 

2020). En revanche, dans notre étude, aucune variation significative de l'expression de l'atp1a1 

n'a été observée chez les poissons exposés à des concentrations élevées d'acétamipride par 

rapport au groupe témoin. Ce résultat suggère que l'activité de l'ATPase dans les branchies 

pourrait être altérée par des lésions tissulaires causées par le pesticide. 

       L'inhibition ou la stimulation de l'activité de la Na+/K+-ATPase induit des perturbations 

métaboliques et ioniques chez les poissons, avec des conséquences directes sur leur capacité à 



Discussion 

 

90 

 

maintenir l'homéostasie osmotique (Agrahari et Gopal, 2008).Les déséquilibres hydriques et 

ioniques sont des manifestations distinctives du stress chez les poissons, résultant de 

l'interaction étroite entre les liquides corporels des branchies et leur milieu aquatique 

(Wendelaar Bonga, 1997). Ainsi, l'osmolarité du plasma ainsi que les concentrations 

spécifiques de divers ions (Baldisserotto et al., 2012), 

- Effet sur l’expression du gène SOD1 dans le foie 

Le gène SOD1 code pour la superoxyde dismutase 1, une enzyme clé du système de 

défense antioxydant qui neutralise les radicaux superoxydes (Shi et al., 2022 ; Özdemir et Bayir, 

2023). Il est largement utilisé comme biomarqueur pour évaluer le stress oxydatif induit par des 

substances toxiques chez les poissons (Bayir et Özdemir, 2023 ; Wang et al., 2015 ; Chen et 

al., 2017 ; Lerebours et al., 2009 ; Da Rosa et al., 2011). 

         À notre connaissance, aucune étude antérieure n’a exploré l’effet des néonicotinoïdes, et 

en particulier de l’acétamipride, sur l’expression du gène SOD1 dans le foie des poissons d’eau 

douce Alburnus alburnus. Notre étude est donc la première à examiner ces effets. 

Nos résultats montrent une augmentation significative de l’expression du gène SOD1 en 

réponse à l’élévation des concentrations d’acétamipride, indiquant un stress oxydatif croissant, 

particulièrement à des doses élevées. Ces résultats corroborent ceux d’autres études ayant 

évalué l’effet de pesticides sur l’expression de SOD1. Par exemple, l’exposition à 5,25 ppm de 

diazinon pendant 96 heures a induit une augmentation de l’activité enzymatique de la SOD dans 

le foie de Xiphophorus maculatus (Bayir et Özdemir, 2023). 

De même, une autre étude a révélé qu’une exposition de Danio rerio à des concentrations de 

triazophos allant jusqu’à 1,5 mg/L pendant 96 heures entraînait une augmentation significative 

de l’activité enzymatique de SOD1 (Wang et al., 2020). 

        Actuellement une seule recherche a examiné le niveau d'expression de la SOD chez les 

larves de lamproie Lethenteron reissneri après une exposition de cinq jours à deux fortes doses 

d'acetamipride (25 et 100 mg/L), signalant une activité enzymatique considérablement 

diminuée. Cette différence de modulation du SOD pourrait probablement être attribuée à la 

variation des doses testées et à la sensibilité différente des larves d'lamproie par rapport aux 

poissons osseux. Une liaison étroite entre les dommages hépatiques et l'induction du stress 

oxydatif a été démontrée chez les poissons suite à une exposition aux pesticides, y compris 

l'acetamiprid (Azadikhah et al., 2023).  
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          Une étude antérieure a indiqué que l'activité d'enzymes dans le foie des poissons, comme 

la SOD, s'est considérablement intensifiée lors d'une exposition à court terme, suggérant ainsi 

une réaction défensive du système antioxydant pour éliminer les radicaux libres (Sharma et 

Jindal, 2020). En concordance avec les données de la littérature, dans l'étude actuelle, le niveau 

d'expression de la SOD a notablement augmenté par rapport au témoin dans les deux groupes 

traités, démontrant une tendance dépendante de la dose. 

         Étant donné que la SOD joue le rôle de mécanisme de défense principal en situation de 

stress, son amélioration pourrait signaler les processus de détoxification mis en œuvre par 

l'organisme pour protéger les cellules contre les espèces réactives de l'oxygène (Li et al., 2024). 

Au cours du processus de détoxification, des ROS sont générés et peuvent attaquer sans 

distinction les composés cellulaires, entraînant de graves perturbations dans les processus 

cellulaires physiologiques (Banaee et al., 2013). 

- Effet sur l’expression génique de la Na/K-ATPase dans l’intestin 

L’intestin, bien qu’il ne joue pas un rôle central dans la détoxification, est un organe 

essentiel impliqué dans la digestion et l’absorption des nutriments chez les poissons (Bakke et 

al., 2010 ; Yuan et al., 2019). Un dysfonctionnement intestinal peut affecter d’autres processus 

physiologiques, notamment la biotransformation, et entraîner des conséquences létales (Leaner 

& Mason, 2002). 

          Chez les poissons d’eau douce, les ATPases intestinales ont une importance 

physiologique et cellulaire majeure. Elles participent à l’absorption des nutriments et des sels 

minéraux, ainsi qu’à l’osmorégulation via les Na⁺/K⁺-ATPases présentes dans divers tissus 

(Busacker et al., 1981 ; Jampol et al., 1970 ; Pagliarani et al., 1988 ; Pfeiler et al., 1972 ; Trigari 

et al., 1985). Ces enzymes sont également impliquées dans l’adaptation aux variations de 

température et de salinité (Thomson et al., 1977 ; Borgatti et al., 1992 ; Yoshikawa et al., 1993). 

Bien que leur rôle dans le transport des sucres et des acides aminés soit reconnu (Ferraris et al., 

1984 ; Storelli et al., 1986), peu d’études ont exploré l’impact des polluants environnementaux, 

et en particulier des pesticides, sur leur activité intestinale. Il est donc crucial d’évaluer ces 

effets sous les aspects génétiques, biochimiques et physiologiques chez les organismes exposés 

aux xénobiotiques. 

           À notre connaissance, nos travaux sont les premiers à analyser l’effet des pesticides en 

général, et des néonicotinoïdes en particulier, sur l’expression génique des Na⁺/K⁺-ATPases 

intestinales chez les juvéniles d’Alburnus alburnus. Nos résultats indiquent que l’exposition à 
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l’acétamipride entraîne une augmentation significative de l’expression génique de ces enzymes 

à une concentration de 150 µg/L. Cependant, cette réponse n’a pas été observée à des 

concentrations plus élevées, suggérant un effet toxique sévère empêchant l’activation 

compensatoire de ces enzymes. 

         Ces résultats sont en accord avec nos observations histologiques, qui ont révélé des 

altérations tissulaires majeures, notamment une destruction de la structure cellulaire des 

villosités intestinales, ce qui pourrait perturber l’expression des gènes impliqués dans la 

régulation de l’osmorégulation et du transport des nutriments. De même, une étude menée par 

Agrahari et Gopal (2008) a montré que l’insecticide monocrotophos inhibait l’activité des 

Na⁺/K⁺-ATPases dans l’intestin de Channa punctatus, renforçant l’idée que certains pesticides 

peuvent altérer de manière significative ces enzymes essentielles.



 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Conclusion et 

perspectives  



Conclusion et perspectives 

 

94 
 

5. Conclusion et perspectives  

          La présente étude met en évidence les effets secondaires induits par l’utilisation non 

contrôlée des insecticides néonicotinoïdes sur les écosystèmes aquatiques et évalue leur impact 

toxicologique sur les poissons. Elle a porté sur l’évaluation de la toxicité aiguë d’un pesticide 

néonicotinoïde, l’acétamipride très utilisé en Algérie, chez les alevins d’Alburnus alburnus, une 

espèce de poisson d’eau douce. Les travaux ont consisté à déterminer la concentration létale 

médiane (CL50), analyser le résidu d'acétamipride dans l'eau d'élevage des poissons après 96 

heures d’éxposition par la HPLC et d’identifier les effets de deux concentrations 

environnementales (150 et 300 µg/L) sur les tissus des branchies, du foie et des intestins. En 

outre, l’étude a examiné les variations de l’expression génique de la Na⁺/K⁺-ATPase dans les 

branchies et les intestins, ainsi que de la SOD1 dans le foie, après une exposition de 96 heures. 

 

             Les résultats de la toxicité aiguë ont permis de déterminer la concentration létale 

(CL50) de l’acétamipride chez les alevins d’Alburnus alburnus. Les valeurs obtenues pour la 

CL50 étaient respectivement de 40,05 mg/L, 36,55 mg/L, 34,75 mg/L et 34,54 mg/L pour les 

temps d’exposition de 24, 48, 72 et 96 heures. Ces résultats permis de classé cet insecticide 

parmi les substances légèrement toxiques (>10 mg/L) et mettent en lumière la toxicité aiguë 

des neonicotinoides et soulignent la vulnérabilité de cette espèce aux contaminants chimiques. 

 

        Les analyses de l’histopathologique menées sur les tissus des branchies, du foie et des 

intestins ont été évalué en utilisant deux concentrations sublétales de l’acétamipride (0,46 % et 

0,92% de CL50 de 96 heurs) a révélé des modifications histologiques notables, y compris une 

inflammation sévère, une dégénérescence cellulaire et nécrose, une congestion et une 

désorganisation structurale des lamelles branchiales, du parenchyme hépatique et des villosités 

intestinales. Dans cette étude, les modifications histopathologiques observées sont considérées 

comme un biomarqueur fiable pour évaluer les effets délétères de l'acétamipride sur les poissons 

d'eau douce. 

          Au niveau moléculaire, l'effet de l'acétamipride sur les gènes Na+/K+-ATPase et SOD1, 

à des concentrations sublétales tirées de la littérature, a montré que l'exposition aiguë à cet 

insecticide induit une modification de l'expression de ces gènes. Des changements histologiques 

significatifs, corroborés par ces données d'expression génique, suggèrent une perturbation des 

fonctions physiologiques fondamentales. 



Conclusion et perspectives 

 

95 

 

         La stimulation ou l'inhibition de l'activité de la Na+/K+-ATPase entraîne des 

déséquilibres métaboliques et ioniques chez les poissons, qui ont un impact direct sur leur 

capacité à réguler l'osmorégulation et le transport des nutriments. La différence dans la 

modulation de la SOD1 indique clairement que le système de défense antioxydant a été altéré 

par l'exposition à l'acétamipride, entraînant un stress oxydatif croissant.  

               Les résultats de cette recherche ont révélé une sensibilité élevée des juvéniles 

d’A.alburnus par rapport à d’autres espèces d’eau douce, soulignant ainsi que la variabilité de 

la réponse des poissons doit être prise en compte pour une évaluation précise des risques 

environnementaux liés aux pesticides. Ces résultats indiquent également qu’il est essentiel de 

définir une stratégie de test écotoxicologique étendue, incluant l’évaluation des doses létales et 

l’utilisation de marqueurs d’exposition reconnus. De plus, ils mettent en évidence la nécessité 

d’élargir le panel de tests requis pour l’approbation des composés agrochimiques et d’utiliser 

divers outils de diagnostic pour les investigations écotoxicologiques. 

        En perspectives, ces travaux ouvrent plusieurs axes de recherche pour approfondir 

l’évaluation des effets des néonicotinoïdes sur les écosystèmes aquatiques : 

 Étude de l’exposition chronique : Afin de mieux comprendre les effets à long terme 

de l’acétamipride, des études d’exposition chronique seraient nécessaires. Cela 

permettrait d’évaluer les conséquences physiopathologiques et comportementales sur 

Alburnus alburnus à des doses sublétales sur de longues périodes. 

 Exploration des effets sur l’intestin : L’intestin, bien que crucial dans les processus 

d’absorption et de détoxification des substances, reste un organe relativement peu étudié 

dans le contexte de la toxicologie des pesticides. Des investigations supplémentaires sur 

les effets de l’acétamipride sur l'intestin seraient donc essentielles.  

 Évaluation du stress oxydatif : L’analyse de l'impact de l’acétamipride sur d’autres 

biomarqueurs du stress oxydatif (par exemple, CAT, GSH, AChE) permettrait de mieux 

appréhender les mécanismes de défense cellulaire et de compléter l’évaluation de la 

toxicité de cet insecticide. 

 Bioaccumulation de l’acétamipride : Une étude approfondie sur le processus de 

bioaccumulation de l’acétamipride chez Alburnus alburnus permettrait de mieux 

comprendre son transfert dans la chaîne trophique, avec des implications potentielles 

pour la santé des organismes aquatiques et des consommateurs humains. 
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 Étude comparative des néonicotinoïdes : Enfin, il serait crucial d’élargir ces 

recherches à d’autres néonicotinoïdes et à différentes concentrations d’exposition afin 

d’obtenir une évaluation plus globale des risques environnementaux associés à ces 

pesticides. Une meilleure compréhension des mécanismes sous-jacents à leurs effets 

toxiques permettra de mieux orienter les stratégies de surveillance et de gestion des 

polluants dans les milieux aquatiques.
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 Résumé 

         L'utilisation croissante des néonicotinoïdes, en particulier l’acétamipride, dans 

l'agriculture à l’échelle mondiale et leur application souvent excessive par les agriculteurs ont 

soulevé une vive controverse. Ces pesticides sont devenus une menace sérieuse pour les 

organismes aquatiques, notamment les poissons d’eau douce, surtout dans les zones proches 

des terres agricoles et des exploitations agricoles. L'objectif de cette étude était d’indentifier la 

concentration létale médiane, CL50 d'une formulation commerciale de néonicotinoïdes 

(acétamipride 20 % SP) sur la survie d'Alburnus alburnus , Déterminer la concentration de 

résidus d'acétamipride dans l'eau d’élevage des poissons après une exposition de 96 heures à 

cet insecticide ,et d'analyser l'impact de deux concentrations environnementales (150 et 300 

µg/litre) sur les tissus des branchies, du foie et des intestins. Cette étude a également examiné 

les variations de l'expression génique de la NaK-ATPase dans les branchies et les intestins, ainsi 

que de la SOD1 dans le foie, après une exposition de 96 heures. Les résultats ont révélé une 

mortalité significative des poissons avec l’augmentation des concentrations d’acétamipride. Les 

valeurs de CL50 obtenues à 24, 48, 72 et 96 heures étaient respectivement de 44,05, 36,55, 

34,75 et 34,54 mg/L. L'analyse HPLC a détecté la présence de l'insecticide à une concentration 

moyenne de 19,01± 5,28 µg/l suite à une période de 96 heures, montrant une diminution 

d'environ 94 % du taux de résidus d'acétamipride par rapport à sa concentration initiale. Cela 

démontre la photodégradation de ce pesticide et son incorporation dans l'organisme des alevins 

traités. L'analyse histopathologique a mis en évidence des lésions sévères, notamment des 

nécroses, dans tous les organes examinés, avec une aggravation des effets en fonction de la 

concentration du pesticide. Ces modifications structurelles perturbent la respiration et la 

capacité des branchies à filtrer les substances toxiques, influencent les fonctions du foie telles 

que la détoxification, la production d'enzymes, le métabolisme et affectent l'épithélium 

intestinal ce qui peut augmenter sa perméabilité, facilitant ainsi l'introduction de substances 

nocives dans le corps. De plus, l'expression génique de la NaK-ATPase dans les branchies et 

les intestins, ainsi que de la SOD1dans le foie, a été modifiée après l'exposition à diverses 

concentrations environnementales de l'acétamipride signalant une perturbation des fonctions 

physiologiques essentielles. Cette recherche démontre clairement que ce néonicotinoïde 

perturbé le système de défense antioxydant, provoquant une stimulation du stress oxydatif et 

contribuant à des changements structurels significatifs chez les alevins d’Alburnus alburnus.     

Mots-clés : Acétamipride, Néonicotinoïde, Alburnus alburnus, toxicité, expression génique, 

histopathologie. 
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Abstract 

            The increasing use of neonicotinoids, in particular acetamiprid, in agriculture 

worldwide and their excessive applications by farmers have given rise to considerable 

controversy. These pesticides have become a serious threat to aquatic organisms, particularly 

freshwater fish, especially in areas close to agricultural land and farms. The aim of this study 

was to identify the median lethal concentration (LC50) of a commercial formulation of 

neonicotinoids (acetamiprid 20% SP) on the survival of Alburnus alburnus, to determine the 

concentration of acetamiprid residues in the rearing water of fish after 96 hours exposure to this 

insecticide, and to analyse the impact of two environmental concentrations (150 and 300 

µg/litre) on gill, liver and intestinal tissues. The study also examined variations in the gene 

expression of NaK-ATPase in the gills and intestines, and of SOD1 in the liver, after exposure 

for 96 hours. The results showed significant fish mortality with increasing concentrations of 

acetamiprid. The LC50 values obtained at 24, 48, 72 and 96 hours were 44.05, 36.55, 34.75 and 

34.54 mg/L respectively. HPLC analysis detected the presence of the insecticide at an average 

concentration of 19.01± 5.28 µg/l following a 96-hour period, showing a reduction of around 

94% in the acetamiprid residue level compared with its initial concentration. Histopathological 

analysis revealed severe lesions, particularly necrosis, in all the organs examined, with the 

effects worsening with increasing pesticide concentration. These structural changes disrupt 

respiration and the ability of the gills to filter toxic substances, influence liver functions such 

as detoxification, enzyme production and metabolism, and affect the intestinal epithelium, 

which can increase its permeability, facilitating the introduction of harmful substances into the 

body. In addition, gene expression of NaK-ATPase in the gills and intestines, and of SOD1 in 

the liver was altered following exposure to various environmental concentrations of 

acetamiprid, signalling a disruption of essential physiological functions. This research clearly 

demonstrates that this neonicotinoid disrupts the antioxidant defence system, causing a 

stimulation of oxidative stress and contributing to significant structural changes in Alburnus 

alburnus fry. 

 

Key words: Acetamiprid, neonicotinoid, Alburnus alburnus, toxicity, gene expression, 

histopathology. 
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 ملخص

ميع جأثار الاستخدام المتزايد للمبيدات النيونيكوتينويدية، وخاصة الأسيتامبريد، في الزراعة في   

أنحاء العالم والإفراط في استخدامها من قبل المزارعين جدلاً كبيراً. وأصبحت هذه المبيدات تشكل تهديدا 

خطيرا للكائنات المائية، وخاصة الأسماك في المياه العذبة، بالتحديد في المناطق القريبة من الأراضي 

لتركيبة  CL50يز المميت المتوسط، الزراعية والمزارع. كان الهدف من هذه الدراسة هو تحديد الترك

، تحديد تركيز بقايا Alburnus alburnus( على بقاء SP ٪20تجارية من النيونيكوتينويدات )أسيتامبريد 

ساعة لهذا المبيد الحشري وتحليل تأثير تركيزين  96الأسيتامبريد في مياه تربية الأسماك بعد التعرض لمدة 

ر( على أنسجة الخياشيم والكبد والأمعاء. كما بحثت هذه الدراسة أيضًا ميكروجرام / لت 300و 150بيئيين )

في الكبد، بعد  SODIفي الخياشيم والأمعاء، وكذلك NaK ATPase التغيرات في التعبير الجيني لـ 

ساعة. وأظهرت النتائج حدوث وفيات كبيرة للأسماك مع زيادة تركيزات الأسيتامبريد.  96التعرض لمدة 

و  34.75و  36.55و 44.05ساعة  96و 72و 48و 24التي تم الحصول عليها عند  CL50وكانت قيم 

±  19.01عن وجود المبيد الحشري بتركيز متوسط  HPLCملغم/لتر على التوالي. كشف تحليل  34.54

تقريباً في مستوى بقايا  ٪94ساعة، مما يدل على انخفاض بنسبة  96ميكروجرام / لتر بعد فترة  5.28

امبريد مقارنة بتركيزه الأولي. يوضح هذا التحلل الضوئي لهذا المبيد واندماجه في جسم الزريعة الأسيت

المعالجة. وأظهر التحليل النسيجي وجود آفات شديدة، بما في ذلك النخر، في جميع الأعضاء التي تم فحصها، 

فس وقدرة وية إلى تعطيل عملية التنمع تفاقم التأثيرات اعتماداً على تركيز المبيد. تؤدي هذه التغيرات البني

الخياشيم على تصفية المواد السامة، وتؤثر على وظائف الكبد مثل إزالة السموم ,إنتاج الإنزيمات ,التمثيل 

الغذائي وتؤثر على ظهارة الأمعاء مما قد يزيد من نفاذيتها، وبالتالي تسهيل إدخال المواد الضارة إلى الجسم. 

في الكبد،  SODIفي الخياشيم والأمعاء، وكذلك NaK ATPase التعبير الجيني لعلى ذلك، تغير وعلاوة 

بعد التعرض لتركيزات بيئية مختلفة من الأسيتامبريد، مما يشير إلى تعطيل الوظائف الفسيولوجية الأساسية. 

يشير هذا البحث بوضوح أن هذا النيونيكوتينويد يعطل نظام الدفاع المضاد للأكسدة، مما يسبب تحفيز 

 .Alburnus alburnusر سمك الإجهاد التأكسدي ويساهم في تغييرات هيكلية كبيرة في صغا

، السمية، التعبير Alburnus Alburnusأسيتاميبريد، نيونيكوتينويد، سمك الكلمات الرئيسية: 

.الجيني، علم الأمراض النسيجي
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