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Résumé 

 

 

 Titre du mémoire : « Concentrations en mercure et en sélénium chez plusieurs espèces 

                                   d’intérêt des côtes allemandes de la mer Baltique » 

 Nom du mémorant : Tessa MULLENEERS 

 Année académique : 2016-2017 

 Laboratoire : Laboratoire d’Océanologie (ULg) 

 Promoteur et encadrant : Docteur Krishna DAS  

                                           Marianna Pinzone 

   La mer Baltique est une des mers les plus polluées au monde, principalement à cause des 

grandes quantités de produits chimiques qui y sont rejetées par l’Homme. Il s’agit également 

d’un des endroits où la pêche industrielle est la plus pratiquée. Cependant, les poissons de 

cette région contiennent des concentrations élevées en mercure et représentent donc un risque 

potentiel pour les consommateurs (EFSA 2005). Le mercure est capable de se bioaccumuler le 

long de la chaine trophique (Morel et al., 1998). A forte concentration, il engendre une 

diminution des défenses immunitaires des individus ainsi que des troubles neurologiques et 

hormonaux (Desforges et al., 2016). La toxicité du mercure peut toutefois être modulée par 

l’action du sélénium (Polak-Juszczak, 2015). 

   L’objectif global de ce mémoire était d’évaluer la concentration en mercure total (T-Hg) et 

en sélénium (Se) chez plusieurs espèces d’organismes très présents près des côtes allemandes  

de la  mer Baltique : la moule commune, Mytilus edulis, le cabillaud, Gadus morhua, le flet 

Platichthys flesus, le hareng, Clupea harengus, le marsouin commun, Phocoena phocoena, le 

phoque commun, Phoca vitulina et le phoque gris, Halichoerus grypus. Les analyses en 

mercure ont été réalisées avec un DMA-80 tandis que les analyses en sélénium ont été 

réalisées grâce à un ICP-MS. 

   Les concentrations en T-Hg montrent des variations interspécifiques et intraspécifiques 

importantes. Au contraire des concentrations en Se, elles ne dépendent pas uniquement de la 

contamination environnementale mais de plusieurs autres facteurs biotiques tels que la 

position trophique des organismes, leur mode de vie (benthique/côtier/pélagique) ou leur taille 

(Polak-Juszczak, 2015). Les poissons vivant à proximité des côtes allemandes de la mer 

Baltique présentent des concentrations moyennes en mercure en deçà des normes fixées par 

les autorités pour la consommation humaine. Toutefois, un échantillonnage d’individus plus 

âgés permettrait une meilleure évaluation du niveau de contamination des poissons de la mer 

Baltique et une meilleure connaissance des risques liés à leur consommation. 



 

 

Glossaire 

 

 

Hg : mercure 

T-Hg : mercure total 

MeHg : méthylmercure 

Se : sélénium 

HgSe : sélénide de mercure 

EFSA : european food safety authority 

LB : baie de Lübeck  

MB : baie du Mecklembourg 

DA : Darß-Sill 

AK : baie d’Arkona  

Gm : cabillaud, Gadus morhua 

Pf : flet, Platichthys flesus 

Ch : hareng, Clupea harengus 

Me : moule commune, Mytilus edulis 

Pp : marsouin commun, Phocoena phocoena 

Pv : phoque commun, Phoca vitulina 

Hgrypus : phoque gris, Halichoerus grypus 

J15 : juin 2015 

S15 : septembre 2015 



M16 : mars 2016 

PCB : polychlorobiphényles 

DDT : dichlorodiphényltrichloroéthane 

IUCN : International Union for Conservation of Nature 

POPs : polluants organiques persistants 

DMA-80 : Direct Mercury Analyzer 

PF : poids frais 

PS : poids sec 

ICP-MS : Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry (spectromètre de masse couplé à   

                un plasma inductif) 

ULg : Université de Liège 

DHT : dose hebdomadaire tolérable 

JECFA (FAO/OMS) : comité d’experts sur les additifs alimentaires administré conjointement  

                                    par l'Organisation des Nations Unies pour l’alimentation et l'agriculture  

                                    et l'Organisation mondiale de la santé  
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Contexte et objectifs du mémoire 

 

 

   La mer Baltique est sujette à de nombreuses pressions anthropiques, notamment dues à la 

pollution chimique et l’exploitation industrielle des ressources halieutiques (HELCOM, 

2017a). Plusieurs études ont décrit des concentrations élevées en polluants organiques 

persistants (POPs) chez certaines espèces de vertébrés marins de cet environnement 

(Bełdowska and Falkowska, 2016; Boalt et al., 2014; Booth et al., 1950; Chahid et al., 2014; 

Michel, 2011). Cependant, peu d’études se sont intéressées à l’exposition au mercure de ces 

organismes en dépit de son importante toxicité (Booth and Zeller, 2005) et du risque associé à 

la consommation par l’Homme de plusieurs espèces de moules et de poissons (EFSA, 2005). 

Le mercure est bioaccumulé le long de la chaine trophique, principalement sous sa forme 

méthylée (MeHg) (Morel et al., 1998). A forte concentration, il peut impacter les défenses 

immunitaires des organismes exposés et provoquer des troubles neurologiques et hormonaux 

(Desforges et al., 2016). La toxicité du mercure peut toutefois être modulée par l’action du 

sélénium (Polak-Juszczak, 2015).  

   L’objectif global de ce mémoire était d’évaluer la concentration en mercure total (T-Hg) et 

en sélénium (Se) chez plusieurs espèces d’intérêt échantillonnées le long des côtes allemandes 

de la mer Baltique. Les sources potentielles de variation des concentrations en T-Hg et Se 

(espèce, lieu et saison d’échantillonnage, taille des individus, mode de vie et position dans la 

chaine trophique) ont été étudiées chez la moule, Mytilus edulis, le cabillaud, Gadus morhua, 

le flet Platichthys flesus, le hareng, Clupea harengus, le marsouin, Phocoena phocoena, le 

phoque commun, Phoca vitulina et le phoque gris, Halichoerus grypus. Ces concentrations en 

T-Hg et en Se ont également été comparées aux différentes normes européennes en vigueur 

pour les produits de la pêche (JECFA (FAO/OMS), 2010).  
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Introduction 

 

 

1. La mer Baltique 

   La mer Baltique est une mer intracontinentale de 392 978 km², reliée à la mer du Nord en 

son sud-ouest via les détroits de Skagerrak et de Kattegat. La mer du Nord assure ensuite le 

lien entre cette mer et l’océan Atlantique (Wmo, 1973).  

   La mer Baltique est la plus jeune mer de la planète ; elle est apparue il y a environ 10 000 

ans, lors de la dernière glaciation (Dahlberg et al., 1999). Elle borde 9 pays européens 

industrialisés : la Norvège, la Suède, la Finlande, la Russie, l’Estonie, la Lettonie, la Lituanie, 

la Pologne et l’Allemagne (Fig.1, (ARTE, 2003)). Cette mer présente de nombreuses 

caractéristiques physico-chimiques qui font d’elle un écosystème unique et très diversifié à 

l’échelle de la planète (Antoinette, 2011). Tout d’abord, elle possède une faible salinité due à 

l’important apport d’eau douce en provenance des fleuves des différents pays limitrophes 

(Ravarini, 2017). Son degré de salinité est variable d’une région à l’autre et au cours de 

l’année. Il est d’environ 10‰  dans le Golfe de Botnie et de 20‰ au niveau des côtes 

danoises (Davoust, 2015). Elle a un bilan hydrique positif, c’est-à-dire un volume de 

précipitations équivalent à celui d’évaporation mais avec un apport d’eau d’environ 500 km³ 

provenant des fleuves (Pinot, 2016). De plus, ses marées sont très faibles, avec un marnage de 

l’ordre de 30 cm alors qu’il est d’environ 4 m sur les côtes belges de la mer du Nord (SPF, 

2008). Son amplitude de température est vaste, avec une quinzaine de degrés en été dans sa 

partie sud alors qu’une banquise apparait en hiver dans les Golfes (Pinot 2016). Enfin, sa 

profondeur est très faible, de l’ordre de 57 mètres en moyenne (Antoinette 2011). 

   Par ailleurs, l’eau douce acheminée par les fleuves contient de nombreuses substances 

polluantes. Les sources de pollution sont multiples et peuvent provenir de l’agriculture, de la 

construction et des industries côtières (Wmo, 1973). La mer Baltique présente un important 

trafic fluvial, ce qui accroit les rejets d’hydrocarbures et le risque d’accidents (Antoinette, 

2011). Enfin, cette mer a joué un rôle très important lors de la seconde guerre mondiale ; elle 

renferme encore aujourd’hui beaucoup d’armes chimiques (Antoinette, 2011). En raison de 

ses caractéristiques physico-chimiques et géographiques, le renouvellement de l’eau y est très 
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lent, contribuant à en faire une des mers les plus polluées au monde. Or, cette région présente 

un intérêt économique essentiel de par la pêche pour les pays voisins (HELCOM, 2017b). 

 

Fig.1 : Représentation géographique de la région de la mer Baltique. La zone encadrée correspond 

à la région étudiée dans le cadre de ce mémoire (Fig.2). 
Source : https://tinyurl.com/y9ttwo5v 

 

 

Fig.2 : Zoom sur la région sud-ouest de la mer Baltique  

Source : https://tinyurl.com/krh5ea2 

 

https://tinyurl.com/y9ttwo5v
https://tinyurl.com/krh5ea2
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   Au cours de ce mémoire, une attention particulière sera portée sur la partie sud-ouest de la 

mer Baltique, c’est-à-dire sur les eaux à proximité directe des côtes allemandes (Fig.2). Les 

principaux fleuves alimentant cette région sont l’Uecker, le Peene, le Recknitz, le Warnow, la 

Trave et le Schwentine (Ravarini, 2017). Il existe très peu de données dans la littérature 

concernant les caractéristiques physico-chimiques propres à cette région ainsi que sur sa 

diversité biologique. Or, ce territoire est très particulier car il représente une zone de brassage 

naturelle entre l’eau salée, provenant de la mer du Nord via les détroits de Skagerrak et de 

Kattegat, et l’eau saumâtre constituant la mer Baltique à proprement parler. Dès lors, une 

halocline prononcée est établie, avec une salinité et un contenu en oxygène dans les couches 

profondes variant annuellement et de manière saisonnière (Ojaveer and Schiedek, 2002). Ce 

changement de salinité a une conséquence sur la biodiversité locale, la distribution des  

espèces végétales et animales étant fortement  influencée par la concentration ambiante en sel 

(Dahlberg et al., 1999). Ainsi, les communautés de poissons peuvent être divisées en 

différents groupes en fonctions de leur localisation et de leur origine, avec des groupes 

d’espèces marines (ex : cabillaud, sprat, flet) , d’espèces d’eau douce (ex : perche, brochet), 

d’espèces migratoires (ex : saumon atlantique, truite de mer) ou encore de vestiges de la 

dernière glaciation (ex : lompe et chabot) (Ojaveer et al., 2010). Chacun de ces groupes a des 

préférences, les espèces marines privilégiant les zones les plus salines, les espèces d’eau 

douce les moins salines et les vestiges glaciaires les couches d’eau froide plus profondes 

(HELCOM, 2017a). 

 

2. Les espèces d’intérêt en mer Baltique 

   Comme dans tous les écosystèmes marins, le premier maillon de la chaine alimentaire en 

mer Baltique est le plancton végétal. Pour se développer, celui-ci a notamment besoin de 

lumière, de CO2 et d’éléments minéraux (Mollo et al., 2011). Ce phytoplancton est ensuite 

consommé par du zooplancton, lui-même servant de nourriture à diverses espèces de 

poissons. Enfin, au sein de cet écosystème, ce sont les phoques (et autres mammifères marins) 

qui se retrouvent au sommet de la chaine alimentaire (Fig.3). 
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    Fig.3 : Exemple de chaine alimentaire en mer Baltique, d’après Kautsky and Svensson (2009) 

  

   La mer Baltique comporte un grand nombre d’espèces végétales et animales présentant des 

intérêts divers pour l’être humain. Ainsi, les espèces bioindicatrices et sentinelles permettent 

de quantifier et qualifier le degré de pollution de l’eau tandis que les espèces commerciales 

jouent un rôle majeur dans l’économie de la région (HELCOM, 2017b).   

 

Tableau 1 : Classification des organismes échantillonnés 

Embranchement Classe Nom vernaculaire  Nom latin 

Mollusques Bivalves Moule commune Mytilus edulis 

(Linnaeus, 1758) 

Chordés Actinoptérygiens Hareng Clupea harengus 

(Linnaeus, 1758)  

Chordés Actinoptérygiens Flet Platichthys flesus 

(Linnaeus, 1758) 

Chordés Actinoptérygiens Cabillaud Gadus morhua 

(Linnaeus, 1758)   

Chordés Mammifères Marsouin commun Phocoena phocoena 

(Linnaeus, 1758)   

Chordés Mammifères Phoque gris Halichoerus grypus 

(Linnaeus, 1758) 

Chordés Mammifères Phoque commun Phoca vitulina 

(Linnaeus, 1758) 

      

     2.1. Espèces bioindicatrices 

   La moule commune (Tableau 1) est un macro-invertébré benthique qui se retrouve dans la 

région boréale tempérée où elle vit fixée sur des rochers de la zone intertidale. Elle est 

comestible et subit un élevage commercial intensif en mer Baltique (Fortier, 2013). 

Ce bivalve appartient au plus bas niveau de la chaine trophique locale car il se nourrit 
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directement de producteurs primaires. Il filtre l’eau à travers ses branchies et retient les 

particules alimentaires contenues dans le phytoplancton et le zooplancton. (D’Aoûst and Paré,  

2015). Son rôle est primordial dans les estuaires, où il élimine une grande partie des bactéries 

et des toxines (Fortier, 2013). De ce fait, la moule commune constitue une espèce 

bioindicatrice, c’est-à-dire une espèce vivante qui, par sa présence ou son absence, son 

abondance ou sa rareté, permet d'apprécier le degré de pollution de l'eau (Ramade, 2000).  

 

     2.2. Espèces sentinelles 

   Une espèce sentinelle est un indicateur biologique particulièrement sensible à un ou 

plusieurs polluants susceptibles de provoquer des perturbations ou des changements dans un 

milieu donné (Côtier Par and Bélanger, 2009). Ce sont les marsouins communs et les phoques 

qui remplissent ce rôle en mer Baltique (Tableau 1). En effet, les mammifères marins ont une 

longue espérance de vie et évoluent généralement dans un environnement côtier. De plus, ils 

sont situés au sommet de la chaine alimentaire et possèdent des réserves de graisse qui 

peuvent stocker les polluants d’origine anthropique (Bossart, 2011).  Leur état de santé reflète 

donc l’état de santé de l’environnement (Violet, 2011).  

   Le marsouin commun fait partie de la famille des Phocoenidae. Il s’agit de la seule espèce 

de cétacés qui se reproduit en mer Baltique. Il forme deux populations distinctes 

génétiquement de celle de la mer du Nord : l’une en mer Baltique centrale et l’autre dans le 

Kattegat, Skagerrak et les côtes allemandes de la mer Baltique (Sylvestre, 2014) (Fig.4). De 

nos jours, la sous-population de la mer Baltique (599 individus dont la moitié seulement 

correspondrait à des animaux matures) est considérée comme en danger critique d’extinction 

tandis que celle de la Baltique de l’ouest est vulnérable (36 000 individus) (Hammond et al., 

2008). Le marsouin était largement distribué jusqu’au début du 20
e
 siècle. Cependant, la 

population a diminué de 90% lors du siècle dernier, probablement à cause de la chasse et de la 

pêche (HELCOM, 2013a). De plus, de hautes concentrations en PCBs (polychlorobiphényles) 

et en DDT (dichlorodiphényltrichloroéthane) accumulées dans leurs tissus auraient diminué 

leur fertilité (HELCOM 2013c).  
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Fig.4 : Distribution du marsouin commun en mer Baltique. La zone bleue correspond à sa zone de 

présence régulière et à son aire de reproduction (HELCOM, 2013c). 

 

Le marsouin commun vit principalement dans les eaux des plateaux continentaux, dans des 

baies de faibles profondeurs, des estuaires et des chenaux (IUCN, 2000). Les adultes mesurent 

en moyenne 1,5 mètre et deviennent matures vers 3-4 ans. Par la suite, la femelle peut mettre 

un jeune au monde chaque année (HELCOM, 2013c). 

Le marsouin se nourrit principalement de poissons (sprats, harengs, gobies) et de 

céphalopodes (Walker et al., 1997). 

 

   Plusieurs espèces de phoques se situent également au sommet de la chaine alimentaire de 

l’écosystème de la mer Baltique. Les phoques se nourrissent de céphalopodes, de crustacés, 

de mollusques et de harengs (Kautsky and Svensson, 2009). 

   Le phoque gris est présent dans divers groupes dispersés au sein de la mer Baltique (Fig.5). 

Au début du siècle dernier, une population de 90 000 individus y était recensée. Cependant, le 
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nombre d’individus a chuté à 3000 lors des années 1970, à cause de la chasse et de la 

pollution, avant de connaître une forte croissance. De nos jours, le nombre de phoques gris en 

mer Baltique atteint 22 000 individus (Ojaveer et al. 2010) et le statut de l’espèce est de 

préoccupation mineure (Bowen, 2016). Les individus étudiés dans ce travail font partie d’un 

groupe qui accomplit sa mue et sa reproduction dans les eaux situées près des côtes danoises 

et allemandes.  Ils  mesurent entre 1,65 et 2,1 mètres. Ils deviennent sexuellement matures 

entre 3 et 5 ans (HELCOM 2013d). 

 

 

Fig.5 : Distribution du phoque gris en mer Baltique. La zone bleu clair correspond à sa zone de 

présence régulière et à la zone bleu foncé à son aire de reproduction (HELCOM, 2013d). 

 

   Le phoque commun est présent uniquement dans le sud de la Baltique. Il y forme deux sous-

populations distinctes génétiquement : une au sein du canal de Kalmar, classée comme 

vulnérable, et l’autre dans le Kattegat/Skagerrak et le sud de la mer Baltique, de statut de 

préoccupation mineure (Lowry, 2016) (Fig.6). Ces deux populations ont subi une forte 
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diminution de leur densité durant la première moitié du 20
e
 siècle, passant de 17 000 individus 

à 2500 en raison de la chasse (HELCOM, 2013e). De plus, trois grands pics de mortalité ont 

empêché la population de Kattegat/Skagerrak de récupérer de ce déclin (Ojaveer et al. 2010). 

Les deux premiers, en 1988 et 2002, ont été causés par un paramyxovirus et ont fait 

disparaître la moitié de la population dans les deux cas. La troisième épidémie, en 2007, a tué 

3000 phoques et a été engendrée par un pathogène inconnu (HELCOM, 2013e).  En 2007, la 

population de la mer Baltique comptait quelques 15 000 individus (HELCOM, 2013e).  

 

 

Fig.6 : Distribution du phoque commun en mer Baltique. La zone bleu clair correspond à sa zone 

de présence régulière et à la zone bleu foncé à son aire de reproduction (HELCOM, 2013e). 

 

Le phoque commun vit principalement dans les eaux côtières, au niveau des baies, des 

estuaires et des zones intertidales et n’est pas considéré comme une espèce migratoire. Il 

mesure de 1,5 à 1,9 mètre et devient sexuellement mature entre 3 et 6 ans. La femelle donne 

naissance à un seul petit entre les mois de mars et septembre. Il a une longue espérance de vie 

estimée à 35 ans (Lowry, 2016). 
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2.3. Espèces commerciales importantes 

   Le début de la pêche en mer Baltique remonte à l’Age de la pierre (2.5 millions d’années). 

Depuis 1500, la pêche est une activité sociale et économique prédominante dans la région. 

Cette mer constitue aujourd’hui encore une zone de pêche importante en Europe (HELCOM, 

2017b). Les principales espèces commercialisées sont le cabillaud, le hareng et le sprat 

(Fig.7) mais d’autres espèces de poissons plats, tels que le flet et la plie, sont aussi très 

recherchées essentiellement dans le sud de cette mer (Mohm, 2014). Les quatre premières 

espèces citées représentent à elles seules 90% des captures actuelles (HELCOM, 2017b). 

Les données relatives au tonnage de poissons pêchés en mer Baltique sont disponibles depuis 

1920. Ainsi, il apparait que les captures annuelles avoisinaient 850 000 à 990 000 tonnes 

durant la période 1974-1984, avec une prédilection pour le hareng et le flet jusqu’au début des 

années 1990. Ce tonnage a ensuite augmenté jusqu’à atteindre un pic de 1 1000 000 tonnes 

durant les années 1996-1998. Actuellement, les captures annuelles ont diminué pour atteindre 

une masse de 700 000 tonnes (HELCOM, 2017b). 

 

Fig.7 : Capture exprimée en tonnes des principales espèces de poissons par pays périphérique de 

la mer Baltique en 2006 (modifié HELCOM 2017b). 

 

 

   De nombreuses espèces de poissons sont présentes en mer Baltique. Ceux-ci se nourrissent 

essentiellement de plancton, d’invertébrés benthiques ainsi que d’autres poissons et sont à 

leur tour consommés par des top-prédateurs (HELCOM, 2017b). Les espèces de poissons 
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vivant en mer Baltique présentent un mélange de caractéristiques des espèces marines et d’eau 

douce. Une centaine d’espèces de poissons est présente dans cette mer, dont environ 70 

espèces marines pour 30 espèces d’eau douce (HELCOM, 2017a). La combinaison de la 

salinité, de l’oxygène dissous et de la matière organique dans le sédiment permet d’expliquer 

les patterns de distribution de la communauté (Laine, 2003). Ainsi, le hareng, le flet et le 

cabillaud (Tableau 1) préfèrent les zones à salinité plus élevée et sont donc plus abondants 

dans le sud de la Baltique. Dans cette étude, ces espèces seront plus particulièrement prises en 

compte car elles font partie des organismes les plus pêchés actuellement en mer Baltique.  

   Le hareng est un actinoptérygien faisant partie de la famille des Clupeidae. Il atteint sa 

maturité sexuelle entre 2 et 5 ans. En mer Baltique, il fraie habituellement sur lits d’algues 

dans des zones côtières de faible profondeur. Chaque population fraie une seule fois par 

année, mais chacune suivant une période et un endroit différents. Les œufs éclosent après 

environ 3 semaines, selon la température. Par la suite, les larves pélagiques dérivent avec le 

courant. Les adultes vivent au large dans la colonne d’eau et sont pélagiques ; ils passent la 

journée dans les eaux profondes mais remontent en surface durant la nuit. Ce sont des 

zooplanctivores (Binohlan, 2017). 

   Le flet est un actinoptérygien appartenant à la famille des Pleuronectidae. Il s’agit d’un 

poisson migrateur benthique, passant la majeure partie de l’année dans les estuaires. En été, 

les adultes vivent et se nourrissent sur les fonds sableux de faible profondeur, aussi bien en 

eau salée qu’en eau douce. Durant l’hiver, ils se retirent vers les eaux profondes plus chaudes 

où ils se reproduiront durant le printemps. Ensuite, les larves et les juvéniles utilisent les 

marées pour remonter les cours d’eau des côtes (Luna, 2017a). Les juvéniles se nourrissent 

essentiellement de plancton et de larves d’insectes tandis que les adultes sont des prédateurs 

carnivores de la macrofaune benthique (Don et al., 2016).  

   Le cabillaud est également un actinoptérygien et fait partie de la famille des Gadidae. Il a 

un mode de vie démersal. Les jeunes préfèrent habituellement les roches et les lits d’algues 

des eaux sublittorales peu profondes tandis que les adultes se concentrent dans des eaux plus 

profondes et plus froides. La ponte a lieu durant l’hiver et le début du printemps, au large des 

côtes et à proximité du fond marin. Enfin, le cabillaud est un poisson carnivore se nourrissant 

d’autres poissons, de mollusques, de vers et d’échinodermes (Luna, 2017b). 

   Cependant, en raison de ses caractéristiques physico-chimiques et géographiques, la mer 

Baltique constitue un des environnements les plus pollués au monde. Ces polluants peuvent 
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entrer dans la chaine trophique et s’accumuler au sein des organismes. Ainsi, les 

concentrations en éléments traces, tels que le mercure, le fer et le zinc, mesurées dans les 

muscles et le foie des poissons et des mammifères marins provenant de cette mer sont très 

élevées (Erick Nfon et al., 2009). La dose hebdomadaire tolérable (DHT) de méthylmercure 

est établie à 1,3 µg.kg
-1

 de poids corporel par l’EFSA (European Food Safety Authority) 

(EFSA, 2005; WWF, 2005) et à 5 µg.kg
-1

 de poids corporel pour le mercure total (JECFA 

(FAO/OMS), 2010). Il est dès lors nécessaire de maintenir à jour les données relatives aux 

concentrations moyennes en éléments traces des différentes espèces de poissons pêchées et 

destinées à l’alimentation humaine. Les analyses toxicologiques de ce mémoire s’effectueront 

plus particulièrement sur les poissons vivant à proximité des côtes allemandes de la mer 

Baltique. Ces côtes constituent des frayères importantes pour toutes les espèces mentionnées 

ci-dessus ainsi que pour de nombreuses autres sous-populations (Pedersen et al., 2008). Dès 

lors, les différentes pratiques de pêche se concentrent principalement dans cette zone. 

 

3. La pollution en mer Baltique 

   La mer Baltique constitue un environnement historiquement très pollué. En effet, dès la fin 

de la seconde guerre mondiale, de grandes quantités de munitions et d’armes chimiques y ont 

été déversées afin de réduire au maximum les coûts liés à leur destruction. De même, entre 

1989 et 1992, les opérations secrètes russes ont déversé des déchets radioactifs au large de 

l’île de Gotland (Bayou, 2014).  

En plus de sa pollution historique, la mer Baltique subit les activités des 85 millions 

d’individus vivant au sein de son bassin versant. Elle reçoit les déchets industriels et 

agricoles, les plastiques et les eaux usées des pays limitrophes. De plus, en raison du trafic 

maritime croissant, elle est sujette aux rejets d’hydrocarbures et aux accidents maritimes 

(Bayou, 2014). 

Dès lors, de nombreuses études ont été réalisées sur les teneurs en polluants organiques 

persistants (POPs), mettant en évidence des niveaux de PCBs, DDT et de dioxines supérieurs 

à celles de la mer du Nord et de l’océan Atlantique (Organisation for Economic Co-operation 

and Development, 2008). Cependant, bien qu’ils puissent être tout aussi toxiques et capables 

de se bioaccumuler au sein des organismes vivants, moins d’analyses ont été effectuées sur 

les concentrations en éléments traces dans le sud-ouest de cette mer.  
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A travers ce mémoire, une attention plus particulière sera portée sur le mercure et le sélénium 

ainsi que sur la relation qui existe entre eux. 

     3.1. Les éléments traces 

   Les éléments traces tels que le mercure, le cuivre, le zinc, le fer ou encore le sélénium, sont 

des éléments présents dans l’environnement via des processus naturels tels que le volcanisme 

et l’altération des roches primaires (Cottard and Voisin, 2011). Cependant, la production de 

ces substances par des activités humaines (extraction minière, combustibles fossiles, 

engrais…) peut exacerber leur introduction dans l’environnement, et principalement dans le 

milieu marin (Ramazani, 2009). Ces éléments traces peuvent se bioaccumuler dans la chaine 

alimentaire. Certains de ces éléments sont dits « essentiels », car ils interviennent  dans les 

processus biologiques de l’organisme. Ainsi, par exemple, le sélénium intervient notamment 

lors de la synthèse/réparation de l’ADN et dans la synthèse de prostaglandines anti-

inflammatoires (Darrigol and Blankoff, 2017) tandis que le fer est un composant de 

l’hémoglobine. D’autre part, certains éléments traces non essentiels n’ont pas de rôle 

biologique utile au sein de l’organisme. Parmi ceux-ci, le mercure, le plomb et le cadmium 

peuvent être rejetés dans l’environnement et être responsables de troubles physiologiques et 

morphologiques au sein des organismes contaminés (Newman, 2014). 

  3.1.1. Cycle biogéochimique du mercure et du sélénium 

      Le mercure (Hg) est un élément naturel présent dans l’environnement à travers le monde 

(Driscoll et al., 2013). Il entre dans l’atmosphère via des émissions naturelles et anthropiques. 

La quantité moyenne annuelle de mercure émis vers l’atmosphère est de l’ordre de 5500 à 

8900 tonnes. Les sources naturelles de mercure, telles que le volcanisme et les activités 

géothermales représentent environ 10% de la quantité totale de mercure émise chaque année. 

Les sources anthropiques constituent quant à elles 30% de la quantité totale de mercure émise 

vers l’atmosphère par an, soit environ 2000 tonnes (UNEP, 2013). Ces dernières ont 

considérablement augmenté depuis la révolution industrielle du 19
e
 siècle via les activités 

liées à la mine, à l’extraction d’or et à la combustion de charbon (Driscoll et al., 2013). Les 

60% restant proviennent de la remobilisation du mercure, c’est-à-dire du processus naturel qui 

convertit le  mercure organique/inorganique en mercure élémentaire volatil. Ce processus est 

fortement corrélé à la température et est donc fortement influencé par le changement 

climatique (Haynes et al., 2017).  
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  Le mercure est le seul métal qui soit liquide à température et pression ambiantes. Sa toxicité 

vient de sa grande volatilité, de sa bonne solubilité dans l’eau ainsi que dans les graisses et de 

sa capacité de liaison avec d’autres molécules (Sénat, 2017). Les différentes formes que peut 

prendre le mercure, en fonction de la température et du milieu, se divisent en deux familles : 

le mercure métallique/inorganique et le mercure organique. On retrouve dans la première 

catégorie le mercure élémentaire sous sa forme liquide et sa forme gazeuse (notées Hgº) ainsi 

que le mercure sous forme ionique (Hg²⁺). La forme organique décrit la liaison du mercure 

avec une molécule contenant du carbone. Ce métal change facilement de forme ; le passage de 

Hgº à Hg²⁺ se fait via un processus d’oxydation tandis que la transformation de Hg²⁺ en Hg 

organique a lieu via la méthylation (Sénat, 2017). 

   L’atmosphère constitue la principale voie de transport à longue distance du mercure 

élémentaire et participe ainsi à sa déposition dans les autres compartiments terrestres. Celui-ci 

est en effet lentement oxydé en Hg²⁺ dans l’atmosphère puis déposé et accumulé dans divers 

réservoirs : le sol (60% du Hg déposé), l’eau et les sédiments marins (40% du Hg déposé) 

(Morel et al., 1998). Dans les eaux océaniques, 70% du Hg²⁺ est réduit en Hgº via des 

bactéries réductrices et la photoréduction et retourne dans l’atmosphère (UNEP, 2013). Le 

processus de photoréduction est uniquement présent pour les eaux de surface tandis que, pour 

les eaux profondes, les bactéries sont les principaux agents réducteurs de Hg. Ainsi, seule une 

petite partie du Hg²⁺ est piégée dans les sédiments et transformée en méthylmercure via 

l’activité catalytique de microorganismes. Une réaction de déméthylation peut avoir lieu en 

présence de certaines bactéries: le mercure est alors remobilisé et retourne dans l’atmosphère 

sous sa forme élémentaire (Morel et al., 1998). 

   Le sélénium (Se) est un élément chimique existant sous une forme élémentaire insoluble 

Se(0) ainsi que sous 3 formes oxydées (séléniure, sélénite et séléniate) présentes dans les eaux 

de surface. Il est naturellement présent dans les roches et les eaux souterraines mais peut 

également être introduit dans l’environnement via des activités anthropiques telles que la 

combustion du charbon et la manufacture de verre, peinture et textiles (Wright and Welbourn, 

2002). 

3.1.2. Voies d’entrée du mercure et du sélénium dans l’organisme 

    Au sein des organismes marins, la forme la plus commune du mercure est sa forme mono-

méthylée (MeHg). Une des propriétés majeures du MeHg est sa capacité de bioaccumulation 
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à chaque niveau de la chaîne trophique, ce qui explique ses concentrations élevées chez les 

mammifères marins et l’Homme. A haute dose, il peut provoquer de sérieux troubles 

toxicologiques chez les individus (Booth and Zeller, 2005). Son transfert le long de la chaine 

alimentaire résulte de sa faible excrétion, ce qui lui permet d’être retenu dans les tissus des 

animaux (Morel et al., 1998). 

   Il existe deux voies d’entrée du mercure chez les poissons : la voie trophique et la voie 

respiratoire (branchies). La voie trophique constituent la principale voie d’entrée du mercure 

dans l’organisme chez les poissons prédateurs (Bełdowska and Falkowska, 2016). Pour les 

groupes trophiques élevés, le régime alimentaire est responsable de  90% de l’accumulation 

du mercure dans l’organisme car le MeHg est directement absorbé par l’intestin (Booth and 

Zeller, 2005). De nombreuses populations mondiales, telles que la population côtière de la 

mer Baltique, présentent un régime alimentaire fortement lié aux produits de la pêche. La 

contamination de ceux-ci par le MeHg constitue donc une menace pour la santé humaine à 

large échelle (Bełdowska and Falkowska, 2016). En effet, étant donné la propriété du mercure 

à diffuser à travers le placenta, la consommation de poissons contaminés par une femme 

enceinte peut avoir des effets sur le développement du fœtus en s’accumulant dans le cerveau. 

A plus long terme, les enfants concernés peuvent présenter une atteinte au niveau des lobes 

frontaux, avec apparition de troubles moteurs et verbaux (Bełdowska and Falkowska, 2016). 

D’autre part, chez les mammifères marins, une exposition au mercure à long terme peut 

également avoir un effet délétère sur le système immunitaire, avec une diminution du nombre 

de leucocytes in vitro (Desforges et al., 2016).  

   La principale voie d’entrée du sélénium dans les organismes se fait via l’alimentation (Hill, 

1997). Le sélénium possède une zone de concentration optimale très étroite : c’est un élément 

essentiel pour l’organisme à faibles doses mais il devient rapidement toxique à de plus fortes 

concentrations (Ramade, 2000). Ainsi, l’Union européenne a fixé l'apport maximal pour le 

sélénium à 300 µg/jour chez les adultes (CODA-CERVA, 2017). Cet élément-trace remplit un 

rôle antioxydant en participant à la formation de la glutathion peroxydase et intervient 

également dans la synthèse de l’hémoglobine et de la myosine. Une déficience en sélénium 

chez les mammifères peut résulter en des atteintes au niveau du foie et du pancréas (Wright 

and Welbourn, 2002). A forte concentration, il est mutagène et responsable de troubles 

nerveux. Il est éliminé principalement via l’urine (Ramade, 2000).  

 



16 

3.1.3. Processus de détoxification du mercure  

   Outre le mercure, les poissons de la mer Baltique contiennent d’autres éléments traces tels 

que le sélénium. Celui-ci a un rôle antioxydant et favorise la détoxification des polluants ; il 

apporte donc aux organismes une certaine protection vis-à-vis du MeHg. Le sélénium se lie 

au mercure pour former des complexes, tels que les sélénoprotéines et le sélénide de mercure 

(HgSe), qui diminuent sa toxicité. L’espèce, le type de tissu ainsi que la forme chimique du 

sélénium et du mercure ont un effet sur le processus de détoxification (Polak-Juszczak 2015). 

   Les mammifères marins sont capables de déméthyler le mercure et de stocker la majeure 

partie de celui-ci sous forme inorganique dans leur foie (Nigro and Leonzio, 1996). Le 

sélénium participe à ce processus de déméthylation. De plus, les complexes qu’il forme avec 

le mercure inorganique tendent à immobiliser ce dernier et donc à diminuer sa toxicité 

(Kehrig et al., 2016). Un ratio entre Hg:Se de 1 : 1 est observé dans le foie des mammifères 

marins adultes (Fant et al., 2001).  

   L’écologie d’une espèce, sa position dans la chaine trophique et ses sources de nourriture 

peuvent influencer à la fois la concentration et la vitesse de contamination par des polluants. 

Très peu d’études ont tenté d’expliquer les voies d’entrée et les concentrations en éléments 

traces à chaque niveau de la chaine trophique. Dans ce but, l’analyse des rapports isotopiques 

du carbone et de l’azote au sein des tissus serait appropriée afin de déterminer les relations 

entre les différents organismes de cet écosystème.  

       3.2. Les isotopes stables du carbone et de l’azote 

   Chaque élément chimique se décline sous différentes formes appelées « isotopes ». Ces 

derniers possèdent le même nombre de protons mais diffèrent par leur masse ainsi que par 

leur nombre de neutrons. Ainsi, l’isotope possédant un plus grand nombre de neutron est 

qualifié de « lourd » par rapport à celui en contenant moins et qualifié de « léger » (Bruce and 

Fry, 1987). Les isotopes d’un même élément présentent généralement des propriétés physico-

chimiques semblables. Cependant, en raison de leur différence de masse, de légères 

différences nommées « effets isotopiques » peuvent survenir au niveau de la 

thermodynamique et de la cinétique (Baudin and Pontuer, 2005). Il existe deux types 

d’isotopes : les isotopes stables et les isotopes radioactifs. Contrairement aux isotopes 

radioactifs, les isotopes stables possèdent un noyau léger énergétiquement stable et 

n’engendrent donc aucune radioactivité (Godon, 1998).   
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   Depuis une dizaine d’années, l’analyse des isotopes stables est devenue un outil presque 

indispensable en écologie et plus particulièrement en ce qui concerne la détermination des 

niches trophiques des différentes communautés au sein d’un écosystème donné (Layman and 

Allgeier, 2012). De plus, en écotoxicologie, les isotopes constituent des outils indispensables 

pour étudier l’exposition alimentaire et la bioaccumulation de contaminants chez les animaux 

sauvages tout en tenant compte de leur habitat (Jardine et al., 2006). Actuellement, l’étude des 

rapports isotopiques d’éléments légers, tels que ceux du carbone ou de l’azote, permettent 

d’évaluer quantitativement et qualitativement les relations trophiques qui lient les organismes 

au sein d’un même écosystème (Bearhop and Adams, 2004). Les ratios isotopiques au sein 

d’un organisme sont exprimés via la notation delta selon la formule suivante : 

1000)(
tan

tan 



dards

dardsnéchantillo

R

RR
X  

où X est l’isotope le plus lourd, Réchantillon le ratio entre l’isotope lourd et l’isotope léger au 

sein de l’échantillon et Rstandard le ratio entre l’isotope lourd et l’isotope léger d’un standard 

reconnu internationalement (John, 2006). Cette valeur isotopique, notée δ, qui résulte de ces 

rapports s’exprime en « pour mille (‰) » (Coplen, 2011). 

Dans le contexte d’analyses isotopiques appliquées à l’écologie marine, les valeurs du δ 
15

N et 

du δ
13

C sont particulièrement importantes (Layman et al., 2012). Les variations de la valeur 

du δ
15

N déterminent des niveaux trophiques différents au sein de la chaine alimentaire tandis 

que des valeurs variables de δ
13

C permettent de déterminer l’origine du carbone alimentaire, 

c’est-à-dire les différentes sources primaires de nourritures (ex : plantes C3 vs. C4, matière 

organique d’origine terrestre vs. aquatique, habitat planctonique vs. benthique) (Layman et 

al., 2012). Ces principes constituent l’un des fondements des études isotopiques : « You are 

what you eat … plus a few per mil… » (DeNiro and Epstein, 1978). 

   Ainsi, les prédateurs marins situés au sommet de la chaine alimentaire montrent un 

enrichissement moyen en isotope lourd de l’azote par rapport à leurs proies. Les valeurs en 

δ
15

N dans le tissu des organismes augmentent à chaque niveau trophique. Des différences en 

δ
15

N  de 3 à 5‰ sont généralement observées d’un niveau trophique au suivant (Nfon et al., 

2008).  
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Matériel et méthodes 

 

 

   Dans la suite de ce mémoire, Mytilus edulis sera identifié sous le terme « moule » ou 

« Me ». Gadus morhua  sera représenté par les termes « cabillaud » ou « Gm », Platichthys 

flesus par « flet » ou « Pf » et Clupea harengus par « hareng » ou « Ch ». Pour les 

mammifères, Phocoena phocoena sera repris sous le terme de « marsouin », Phoca vitulina  

et Halichoerus grypus sous les termes respectifs de « phoque commun » et « phoque gris ». 

 

1.   Echantillonnage  

   Les invertébrés et les poissons utilisés dans cette étude ont été pêchés dans quatre zones 

distinctes et proches des côtes allemandes de la mer Baltique : Lübeck Bay (LB), 

Mecklenburg Bay (MB), Darß-Sill (DA) et Arkona Bay (AK)  (Fig.8). Les campagnes 

d’échantillonnage ont eu lieu en juin 2015 (J15), septembre 2015 (S15) et mars 2016 (M16).  

Les mammifères marins ont été récupérés post-mortem, après s’être échoués entre 2010 et 

2015 sur les plages des 4 aires d’échantillonnage. Seuls les individus dont l’état de fraicheur 

était jugé bon à l’autopsie (catégories I et II de l’échelle de décomposition, d’après Kuiken 

and García-Hartmann (1991)) ont été utilisés dans le cadre de ce mémoire, en raison de 

l’impact de la décomposition sur les concentrations en contaminants ainsi que sur l’analyse 

des isotopes stables (Yurkowski et al., 2017). 
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Fig.8 : Zones d’échantillonnage des organismes étudiés : Lübeck Bay (LB), Mecklenburg Bay 

(MB), Darß-Sill (DA) et Arkona Bay (AK). 

Source : https://tinyurl.com/muwpxzx 

 

2.   Dissection des organismes 

   La longueur de la coquille des moules a tout d’abord été mesurée. Ensuite, les échantillons 

ont été séparés en deux groupes. Dans le premier groupe (n=6), l’ensemble des tissus mous 

(muscles, tissu digestif et gonades) a été conservé. Pour le second groupe (n=8), seuls les 

muscles (pied, muscle adducteur et muscle entourant les gonades) ont été conservés. Etant 

donné la faible masse de matériel récoltée pour ce second groupe, certains échantillons ont été 

poolés afin d’obtenir suffisamment de matériel pour les analyses en éléments traces. De ce 

fait, aucune comparaison géographique ni saisonnière n’a pu être réalisée (Tableau I en 

annexe). 

 

Parmi les poissons, trois espèces d’intérêt ont été sélectionnées en fonction de leurs différents 

modes de vie (benthique/côtier/pélagique) mais également à cause de leur intérêt halieutique: 

le hareng  (n=7), le flet (n=33) et le cabillaud (n= 29). Avant de commencer la dissection, la 

longueur standard (= longueur depuis l’extrémité antérieure du poisson jusqu’à la dernière 

vertèbre) et la longueur totale (= longueur depuis l’extrémité antérieure du poisson jusqu’au 

bout de la nageoire postérieure) des différents poissons ont été déterminées.  

https://tinyurl.com/muwpxzx
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La dissection des moules et des poissons a été réalisée par Marianna Pinzone (Chercheur 

FRIA, ULg). 

Concernant les mammifères marins, 9 marsouins communs ainsi que 4 phoques ont été 

intégrés au présent mémoire. Pour ces individus, la collecte des données morphologiques ainsi 

que le prélèvement des échantillons à analyser ont été réalisés par Marianna Pinzonne et par le 

Docteur vétérinaire Vivica von Vietinghoff du Musée Océanographique Allemand de 

Stralsund. 

 

   Les poissons et les mammifères marins ont été disséqués afin de récupérer le foie et les 

muscles. Ces organes ont ensuite été triés selon la date et le lieu d’échantillonnage. Ils ont été 

placés dans des sachets individuels et conservés au congélateur à une température de -28°C.  

 

3.   Préparation des échantillons 

   Les échantillons ont ensuite été décongelés au fur et à mesure. Ils ont été découpés à l’aide 

d’une pince et d’un couteau en céramique ainsi que de gants en nitrile pour éviter toute 

contamination en vue de l’analyse de la concentration des différents éléments traces. Une 

masse de 6 grammes (poids frais) de chaque organe a été introduite dans des pots en plastique 

individuels.  

Les échantillons ont été congelés à -80°C pendant 24 heures et ont ensuite été placés dans le 

lyophilisateur pendant 48 heures. Le lyophilisateur (Martin Christ freeze dryer, Alpha 2-4 

LDplus, Hosterode am Harz, Allemagne) est un appareil permettant de déshydrater à froid (-

50°C) et dans le vide (0.040 mbar) des échantillons, c’est-à-dire qu’il effectue un séchage par 

cristallisation. Chaque échantillon a ensuite été pesé à nouveau afin de déterminer sa masse 

sèche et un coefficient correspondant au rapport masse humide/masse sèche a ainsi pu être 

établi. Dans la suite de ce mémoire, les résultats seront exprimés selon la fraction massique 

relative au poids sec des échantillons. Le rapport masse humide/masse sèche sera assimilé à 

un rapport poids frais/poids sec (PF/PS). 

 

4.   Méthodes d’analyse 

   4.1.  Mercure 

   La concentration en mercure total de chaque échantillon a été déterminée grâce au DMA-80 

(Direct Mercury Analyser DMA-80, Milestone Inc., Shelton, USA) (Fig.9).  



21 

Le DMA-80 permet de déterminer rapidement et directement la concentration T-Hg dans des 

échantillons sous forme liquide ou solide via la spectroscopie d’absorption atomique (Srl, 

2013). Il brûle et incinère la matière organique à 400°C. Le mercure est donc volatilisé. La 

fumée part dans un tube en quartz, jouant le rôle de catalyseur, où le mercure est réduit à l’état 

élémentaire. Le mercure se fixe ensuite au niveau d’une éponge en or située sous la résistance 

du DMA-80 alors que les autres composés sont éliminés via la hotte. La résistance est ensuite 

chauffée et libère ainsi le mercure. La suite du dispositif est chauffée à 120°C et comporte une 

lampe à mercure, c’est-à-dire que sa longueur d’onde correspond à celle du mercure, et une 

cellule photoélectrique. C’est l’absorbance de la lumière qui est utilisée pour mesurer le 

mercure : moins il y a de lumière, plus l’absorbance est importante et plus il y a de mercure 

dans l’échantillon de départ (loi de Beer-Lambert : A=log(I0/I) où A= absorbance, I0= 

intensité lumineuse initiale, I= intensité lumineuse reçue à la fin du dispositif). 

   Afin d’éliminer toute impureté au mercure, les bateaux, c’est-à-dire les réceptacles des 

échantillons, sont préalablement chauffés à 400°C pendant 10 minutes. Chaque échantillon est 

ensuite placé sur un bateau et pesé à l’aide d’une balance analytique (AB135-S/FACT – 

Mettler Toledo). L’échantillon certifié utilisé est le BCR 414 (plancton). 

 

Fig.9 : Le  DMA-80 (Direct Mercury Analyzer) permet de déterminer la concentration au 

mercure de chaque échantillon (Laboratoire d’Océanologie, Université de Liège) 

 

   4.2.  Sélénium 

 Minéralisation 

   La première étape a consisté à minéraliser les différents échantillons, c’est-à-dire à 

transformer la matière organique en substances minérales dissoutes.  

Pour les muscles, 0.2 g de chaque échantillon additionnés à 5 ml d’eau distillée (milliQ 0.2 

mΩ), 1 ml d’eau oxygénée et 2 ml d’acide nitrique 65% ont été introduits dans une bombe. 
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Ces bombes ont ensuite été placées durant 30 minutes dans un micro-ondes (Ethos D, 

Milestone Inc., Shelton, USA). A la fin de l’étape de chauffage, elles ont été mises à refroidir 

en chambre froide pendant 30 minutes. Le contenu de chacune d’entre elles a ensuite été versé 

dans des flacons Falcon de 50 ml et dilué avec de l’eau distillée de manière à atteindre un 

volume final de 50 ml. 

Les échantillons certifiés utilisés sont DORM-4 (protéine de poisson) et  NIST 1566b (tissu 

d’huître). 

 

   Pour le foie, 0.1 g d’échantillon a été ajouté à 3 ml d’eau distillée, 1 ml d’eau oxygénée et 4 

ml d’acide nitrique 65%. Les étapes suivantes étaient les mêmes que pour le muscle. Les 

échantillons certifiés utilisés sont NIST 1577c (foie de bovin), DOLT-3 (foie de roussette), 

DOLT-5 (foie de roussette).  

Dix échantillons blancs, c’est-à-dire ne contenant pas de matière organique, ont été réalisés 

afin de calibrer l’ICP-MS (Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry). Chacun d’entre 

eux contenaient au départ 5 ml d’eau distillée, 1 ml d’eau oxygénée et 2 ml d’acide nitrique 

65%. Après passage dans le micro-ondes et la chambre froide, ils ont également été dilués 

pour obtenir un volume unitaire final de 50 ml. 

 Spectrométrie de masse 

   La concentration en sélénium a ensuite été déterminée pour chaque échantillon à l’aide d’un 

spectromètre de masse couplé à un plasma inductif (ICP-MS) (Fig.10). Un volume de 1 ml a 

été prélevé dans chaque échantillon et a été ajouté à 9 ml d’un échantillon standard unique, 

composé de rhodium, rhénium et gallium. Cet échantillon unique permet de corriger les 

éventuelles erreurs lors du fonctionnement de l’ICP-MS (ELAN DRC II, Perkin Elmer 

SCIEXTM, Waltham, USA); il contient en effet des éléments chimiques qui ne sont pas 

présents dans les échantillons biologiques. L’analyse des échantillons ainsi élaborés a été 

réalisée par Renzo Biondo, chef technicien au sein du laboratoire d’océanologie.  
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Fig.10 : Spectromètre de masse couplé à un plasma inductif (ICP-MS) (Laboratoire 

d’Océanologie, Université de Liège) 

 

5. Analyse des isotopes stables 

   Les valeurs en δ
15

N et en δ
13

C ont été déterminées via un couplage entre un analyseur 

élémentaire et un spectromètre de masse (IsoPrime100, Isoprime, Stockport - SK8 6PT, 

Cheadle, UK) couplé en flux continu à un analyseur complémentaire (vario MICRO cube, 

Elementar, Langenselbold, 63505, Hesse, Germany). Pour les moules, les données d’isotopes 

stables ont été établies sur d’autres individus échantillonnés dans la même région par Pinzone 

et al. (in prep.). En effet, la totalité des organismes de départ avait dû être utilisée pour 

déterminer les concentrations en T-Hg et Se au sein des tissus. Dès lors, les données relatives 

à ces nouveaux individus sont uniquement utilisées afin d’illustrer la base de la chaine 

alimentaire dans les graphiques. 

 

6. Analyses statistiques 

   La normalité des données a été vérifiée par le test de Mardia et l’homoscédasticité des 

variances par le boxM test. Dans un souci de cohérence entre données paramétriques et non 

paramétriques, il a été décidé de réaliser les analyses statistiques via des tests paramétriques 

mais en établissant le seuil significatif à p=0.01. Les comparaisons de concentrations entre 

saison et localisation ont été réalisées via le test de ANOVA. Les corrélations entre la 

concentration en mercure/sélénium des organismes et leur taille ainsi que les valeurs en  δ
15

N 

et en δ
13

C  ont été testées via la corrélation r de Pearson. Les corrélations entre les valeurs en 

δ
15

N et en δ
13

C et les concentrations en mercure ont été établies à partir d’une relation 

logarithmique. 
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Pour les harengs et les moules, le nombre d’échantillons était très faible et les tests de 

normalité et d’homoscédasticité n’ont pu être réalisés.  
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Résultats 

 
 

   Les valeurs obtenues pour le matériel certifié sont en accord avec les valeurs de référence 

correspondantes (Tableau 2). 

Tableau 2 : Valeurs certifiées et mesurées en mercure total (T-Hg) (µg.kg
-1

 PS) et en sélénium 

(Se) (mg.kg
-1

 PS) dans les matériaux de référence 

 

Echantillon 

certificatif 

n Valeur de référence Valeur obtenue 

 

BCR 414 11 [T-Hg] = 276 ± 18 µg.kg
-1

  [T-Hg] = 231 ± 30.1 µg.kg
-1 

DORM-4  2 [Se] = 3.4 ± 0.40 mg.kg
-1

  [Se] = 3.2 mg.kg
-1

 

           3.5 mg.kg
-1

 

NIST 1566b  2 [Se] = 2.1 ± 0.15 mg.kg
-1 

[Se] = 1.9 mg.kg
-1 

           1.9 mg.kg
-1

 

NIST 1577c  2 [Se] = 2.0 ± 0.04 mg.kg
-1

  [Se] = 2.2 mg.kg
-1 

           1.9 mg.kg
-1

 

DOLT-3  2  [Se] = 7.1 ± 0.48 mg.kg
-1

  [Se] = 6.5 mg.kg
-1 

           6.6 mg.kg
-1

 

DOLT-5  2 [Se] = 8.3 ± 1.8 mg.kg
-1 

[Se] = 7.3 mg.kg
-1 

           7.2 mg.kg
-1

 

 

Les concentrations en poids sec (PS) sont présentées dans le Tableau 3. Les concentrations en 

T-Hg variaient de 39.5 µg.kg
-1

 PS (moule) à 181942 µg.kg
-1

 PS (phoque gris) dans le muscle 

et le foie des organismes. Les concentrations en Se variaient de 0.9 mg.kg
-1

 PS (marsouin, 

phoques commun et gris) à 71.6 mg.kg
-1

 PS (phoque commun). 

1. Variation saisonnière de la concentration en T-Hg et en Se chez les poissons 

   Les concentrations en T-Hg dans le foie et le muscle des cabillauds (ANOVA, F=0.312, 

p=0.735 ; ANOVA, F=0.806, p=0.457, respectivement) et des flets (ANOVA, F=4.156, 

p=0.025 ; ANOVA, F=2.284, p=0.119, respectivement) ne différaient pas significativement 

entre les périodes d’échantillonnage (J15, S15 et M16). Ces données ont donc été regroupées 

pour la suite des analyses statistiques. 

De même, les concentrations en sélénium (Se) dans le foie et le muscle des cabillauds 

(ANOVA, F=0.397, p=0.677 ; ANOVA, F=0.204, p=0.817, respectivement) et des flets 

(ANOVA, F=5.261, p=0.059 ; ANOVA, F=0.18, p=0.836, respectivement) ne différaient pas 

significativement entre les périodes d’échantillonnage (J15, S15 et M16). Ces données ont 

donc été regroupées pour la suite des analyses statistiques. 
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Tableau 3: Concentrations en mercure total (µg.kg
-1

 PS) et en sélénium (mg.kg
-1

 PS)  dans le muscle et le foie, taille (cm) et valeurs isotopiques (‰) chez les organismes 

échantillonnés en mer Baltique. Les résultats sont exprimés sous forme de moyenne (médiane) ± écart-type (minimum-maximum). 
 

Espèce 

 

n 

 

[T-Hg] muscle 

(µg.kg-1 PS) 

 

T-Hg] foie (µg.kg-1 

PS) 

 

[Se] muscle 

(mg.kg-1 PS) 

 

[Se] foie 

(mg.kg-1 PS) 

 

Longueur standard 

(cm) 

 

δ15N (‰) 

Pinzone et al (in prep.) 

 

δ 13C (‰) 

Pinzone et al (in prep.) 

 

Moules (muscles), 

Mytilus edulis 

 

8 
(a) 

 

39.5 (40.5) ± 12.2 

(22.3 – 62.0) 

 

 

- 

 

1.6 (1.9) ± 1.0 

(0.4 – 2.4) 

 

- 

 

5.5 (5.9) ± 1.3 

(3.4 – 7.2) 

 

9.9 (9.7) ± 0.9 

(9.0 – 11.7) 

 

-21.5 (-21.5) ± 0.5 

(-22.2 – -20.8) 

 

Moules (tissus 
mous), 

Mytilus edulis 

 

 

6 

 

132 (123) ± 55.2 
(70.6 – 227) 

 

 

2.4 (2.4) ± 0.281 
(1.9 – 2.7) 

 

6.6 (6.6) ± 0.5 
(6.0 – 7.2) 

 

- 

 

- 

 

Harengs, 

Clupea harengus 

 

7 

 

115  (95.3) ± 61.7 

(44.2 – 232) 
 

 

179 (158) ± 81.4 

(86.7 – 331) 

 

1.2 (1.2) ± 0.2 

(1.0 – 1.5) 

 

7.3 (7.2) ± 1.9 

(4.7 – 11) 

 

18.2 (18.9) ± 2.5 

(15 – 21.3) 

 

11.8 (12) ± 0.7 

(50.5 – 12.7) 

 

-22.7 (-22.6) ± 1.1 

(-24.4 – -21) 

 

Flets, 

Platichthys flesus 

 

33 

 

277 (257) ± 123 

(69.5 – 562) 

 

 

123 (119) ± 43.5 

(53.7 – 216) 

 

1.3 (1.2) ± 0.3 

(0.9 – 2.2) 

 

4.3 (4.0) ± 1.5 

(1.1 – 10.1) 

 

23.9 (23.2) ± 4.5 

(12.5 – 34.2) 

 

11.5 (11.7) ± 1.7 

(4.2 – 14.7) 

 

-21.7 (-22) ± 1.4 

(-25 – -18.4) 

 

Cabillauds, 

Gadus morhua 

 

29 

 

270 (249) ± 111 

(87.8 – 475) 
 

 

103 (98.2) ± 43.6 

(41.5 – 219) 

 

1.6 (1.6) ± 0.2 

(1.2 – 1.9) 

 

3.3 (2.6) ± 2.3 

(1.4 – 10.9) 

 

37.1 (38.6) ± 8.2 

(20.4 – 52) 

 

13.5 (13.7) ± 0.6 

(11.7 – 14.1) 

 

-21.3 (-21.2) ± 1.3 

(-23.6 – -19) 

 
Marsouins, 

Phocoena phocoena 

 
9 

 
1352 (1033) ± 882 

(216 – 2477) 

 

 
3049 (2684) ± 1758 

(694 – 5121) 

 
0.9 (0.9) ± 0.3 

(0.6 – 1.5) 

 
4.2 (3.8) ± 3.7 

(1.1 – 14) 

 
103 (104) ± 12.4 

(75.5 – 121) 

 
15.7 (15.9) ± 1.4 

(13.8 – 18.3) 

 
-20.5 (-20.5) ± 1.0 

(-21.9 – -18.8) 

 

Phoques communs, 

Phoca vitulina 
 

 

2 

 

5050 - 7877 

 

 

12460 - 181942 

 

0.9 - 1.1 

 

3.1 – 71.6 

 

90 - 172 

 

16.9 - 17.7 

 

-15.7 -  -17.4 

 
Phoques gris, 

Halichoerus grypus 

 

 
2 

 
2153 – 2936 

 

 
37450 - 94719 

 
0.9 - 1.1 

 
11.6  - 37.6 

 
201 - 214 

 
15.1 - 15.8 

 
-20.5 -  -20.6 

 
(a) 

: échantillons poolés 
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2. Variation spatiale de la concentration en T-Hg et en Se chez les poissons 

   Les concentrations en T-Hg dans le foie (ANOVA, F=4.231, p=0.013) et le muscle 

(ANOVA, F=0.65, p=0.590) des cabillauds ne différaient pas significativement entre les sites 

de prélèvement (AK, MB, LB et DA). Ces données ont donc été regroupées pour la suite des 

analyses statistiques. 

   Chez le flet, les individus prélevés dans la baie du Mecklembourg (MB) présentaient des 

concentrations en T-Hg dans le muscle significativement plus élevées que les individus 

prélevés dans les baies de Lübeck (LB) et d’Arkona (AK) et à Darß-Sill (DA) (ANOVA, 

F=5.139, p=0.006) (Fig.11). Cette différence de concentrations n’était pas significative dans 

le foie (ANOVA, F=2.751,  p=0.060). 

 

Fig.11 : Concentration en mercure total (T-Hg, µg.kg
-1

 PS) (minimum, 1
er

 quartile, médiane, 3
e
 

quartile, maximum) dans le muscle des flets échantillonnés (n= 33) en fonction des différents 

lieux d’échantillonnage (AK= Kap Arkona, DA= Darss-Sill, LB= Lübeck Bight, MB= 

Mecklenbourg Bay). 

 

   Les concentrations en Se dans le foie et le muscle des cabillauds (ANOVA, F=4.39, 

p=0.013 ; ANOVA, F=2.99, p=0.050, respectivement) et des flets (ANOVA, F=1.178, 

p=0.335 ; ANOVA, F=2.377, p=0.090, respectivement) ne différaient pas significativement 

entre les sites d’échantillonnage (AK, MB, LB et DA). Ces données ont donc été regroupées 

pour la suite des analyses statistiques. 
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3. Variation de la concentration en T-Hg et en Se chez les poissons selon la taille 

   La concentration totale en mercure dans le muscle était significativement corrélée à la 

longueur standard pour le flet (Pearson, r=0.649, p<0.001) mais pas pour le cabillaud 

(Pearson, r=0.371, p=0.047) (Fig.12). 

Il n’y avait pas de corrélation significative entre la concentration en mercure dans le foie et la 

longueur standard chez le flet (Pearson, r=0.310, p=0.077) et le cabillaud (Pearson, r=0.441, 

p=0.017). 

  

 

Fig.12 : Relation entre la longueur standard (cm) et les concentrations en mercure total (µg.kg
-1 

PS) dans le muscle du flet ( ) et du cabillaud ( ).  

  La concentration totale en sélénium dans le muscle était significativement corrélée à la 

longueur standard pour le flet (Pearson, r=0.310, p<0.001) mais pas pour le cabillaud 

(Pearson, r= -0.242, p=0.206). 

Il n’y avait pas de corrélation significative entre la concentration en sélénium dans le foie et la 

longueur standard chez le flet (Pearson, r=0.310, p=0.077) et le cabillaud (Pearson, r=0.213, 

p=0.277). 
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4. Variations interspécifiques de la concentration en T-Hg 

  Il y avait une corrélation positive entre les valeurs en δ
15

N et les valeurs en δ
13

C (Pearson, 

r=0.396, p<0.0001) (Fig.13).   

 
Fig.13 : Valeurs en δ

15
N et en δ

13
C dans le muscle des organismes échantillonnés (n= 33). 

Chaque espèce est représentée par un symbole et une couleur. 

 

   Les concentrations en T-Hg dans le muscle étaient significativement corrélées aux valeurs 

en δ
15

N (Pearson, r=0.562=, p<0.0001) (Fig.14) et en δ
13

C (Pearson, r=0.525, p<0.0001) 

(Fig.15) lorsque tous les individus étaient pris en compte.   

 

Fig.14 : Relation entre les valeurs en δ
15

N (‰) et les concentrations en T-Hg (µg.kg
-1

 PS) 

exprimées sous forme logarithmique. Chaque espèce est représentée par un symbole et une 

couleur.  
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Fig.15 : Relation entre les valeurs en δ
13

C (‰) et les concentrations en T-Hg (µg.kg
-1

 PS) 

exprimées sous forme logarithmique. Chaque espèce est représentée par un symbole et une 

couleur. 

 

5. Variations interspécifiques de la concentration en Se 

  Les concentrations en Se dans le muscle n’étaient pas significativement corrélées aux 

valeurs en δ
15

N (Pearson, r= - 0.059, p=0.578) et en δ
13

C (Pearson, F= -0.161, p=0.124).  

 

6. Relation entre T-Hg et Se 

   La concentration en mercure et la concentration en sélénium dans le muscle étaient 

significativement corrélées chez le marsouin (Tableau 4, Tableau 5) (Fig.16). 

 
Tableau 4 : Corrélation r de Pearson entre la concentration totale en mercure (T-Hg) et la 

concentration en sélénium (Se) au sein des tissus musculaire et hépatique des différentes espèces.  

 

  Muscle Foie 

Espèce n r  p-value r  p-value 

Harengs 8 0.573 0.138 0.248 0.554 

Flets 33 0.351 0.045 0.077 0.668 

Cabillauds 29 - 0.263 0.1686 0.174 0.366 

Marsouins 9 0.859 0.003 0.724 0.027 
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Tableau 5 : Rapports des concentrations molaires du mercure et du sélénium (Hg:Se) au sein du 

muscle et du foie des différents organismes étudiés. 

Organisme Hg:Se (muscle) Hg:Se (foie) 

Moule 15.8 : 1 / 

Hareng 2.3 : 1 11.8 : 1 

Flet 1.8 : 1 13.6 : 1 

Cabillaud 2.3 : 1 12.7 : 1 

Marsouin 3 : 10 1: 2 

Phoque (commun + gris) 1 : 10 1: 5 

 

   Les moules présentent des concentrations en mercure 15 fois plus élevées que les 

concentrations en sélénium. Chez les poissons, les concentrations en mercure sont environ 2 

fois plus élevées que celles en sélénium dans le muscle et 12 fois plus élevées dans le foie. 

Chez les mammifères marins, les concentrations en sélénium sont environ 5 fois plus élevées 

que les concentrations en mercure dans le muscle et 2 fois plus élevées dans le foie. 

 

 
Fig.16 : Relation entre la concentration en sélénium (mg.kg

-1
 de PS) et la concentration totale en 

mercure (µg.kg
-1

 de PS) dans le muscle pour le marsouin.  
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Discussion 

 

 

1. Variations géographiques des concentrations en T-Hg  

  A ce jour, malgré une activité de pêche importante près des côtes allemandes de la mer 

Baltique, très peu d’études se sont intéressées de manière conjointe à la contamination en T-

Hg et aux concentrations en Se chez les espèces de poissons les plus commercialisées 

(Tableau 6). 

   Les concentrations en mercure observées dans le cadre du présent travail sont comparables à 

celles observées lors d’études précédentes, que ce soit en mer Baltique ou dans les autres 

mers, avec toutefois des différences géographiques notables (Tableau 6). Ces différences de 

concentrations reflètent les différences d’exposition des différents sites aux pressions 

anthropiques (Driscoll et al., 2013). 

   Ainsi, les moules analysées dans cette étude présentent des concentrations en T-Hg 

supérieures à celles des individus provenant de la mer du Nord et de l’océan Atlantique 

(Tableau 6). Ces organismes occupent un bas niveau de la chaine trophique : ils filtrent l’eau 

au niveau de leurs branchies et retiennent ainsi la matière en suspension (D’Aoûst and Paré, 

2015). De par leur stratégie alimentaire, ils sont en contact direct avec les polluants absorbés 

sur la matière organique en suspension (Szefer et al., 2002). Par ailleurs, les concentrations en 

T-Hg chez le cabillaud montrent les mêmes tendances que chez les moules : les individus 

vivant à proximité des côtes allemandes de la mer Baltique ont des concentrations en mercure 

trois fois plus élevées que les cabillauds de la mer du Nord (Julshamn et al., 2013). Le 

cabillaud se situe appartient au niveau trophique le plus élevé parmi les poissons : il a un 

régime alimentaire carnivore et se nourrit d’autres poissons à l’âge adulte (Kautsky and 

Svensson, 2009). Il accumule ainsi le mercure via la consommation d’organismes de niveaux 

trophiques inférieurs.  

   Il peut être déduit des différences de concentrations en T-Hg chez ces organismes que la 

mer Baltique est un environnement plus pollué que la mer du Nord et l’océan Atlantique. Ces 

concentrations élevées en T-Hg sont le résultat de pollutions historique et actuelle 

(Antoinette, 2011). En effet, en raison de ses caractéristiques géographiques (industries 

côtières, nombreux pays voisins industrialisés, etc.) et de son trafic maritime intense, cette 
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Tableau 6: Lieu et période d’échantillonnage, taille (cm), concentrations en mercure total (µg.kg
-1

 PF) et en sélénium (mg.kg
-1

 PF)  dans le muscle 
chez les moules, poissons et mammifères marins échantillonnés en mer Baltique et dans les mers voisines pour ce mémoire et des études précédentes. Les résultats sont 

exprimés sous forme de moyenne ± écart-type. 

Le poids frais a été déterminé selon le rapport PF/PS=1.7, d’après les données de ce travail. 

 

 
  
 
 

 

Moules (individus entiers)

6 Mer Baltique allemande 5.5  ± 1.3 220 ± 92 2.7  ± 1.7

Rüdel et al.  (2010) ND Mer Baltique (~1990 – 2010) - 4 ± 0.8 -

Rüdel et al.  (2010) ND
Mer du Nord (allemande) 

(~1990 – 2010)
- 23 ± 2 -

Baeyens et al.  (2003) ND
Mer du Nord 

Océan Atlantique
- 2 - 170 -

Harengs

Cette étude 7
Mer Baltique allemande 

(2015-2016)
18.2 ± 2.5 192 ± 103 2 ± 0.3

E. Nfon et al.  (2009) 12
Mer Baltique 

(1991 – 1993)
- 20 ± 10 -

Polak-Juszczak (2009) 54
Mer Baltique allemande 

(2003)
- 22 ± 13 -

Bełdowska and Falkowska (2016) 75 Mer Baltique 18 – 27 134 -

Frantzen et al.  (2015) 800
Mer de Norvège 

(2006 – 2007)
31.4 ± 2.6 39 ± 28 -

[T-Hg] muscle (µg.kg
-1 

PF) [Se] muscle (mg.kgˉ¹ PF)

Cette étude

Auteurs/Organismes Nombre d'échantillons Lieu (période) Taille (cm)
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Cabillauds

Cette étude 33 Mer Baltique allemande (2015- 23.9 ± 4.5 379 ± 205 2.2 ± 0.5

Polak-Juszczak (2012) 74 Mer Baltique (2009 – 2010) - 96 ± 41 -

Polak-Juszczak (2013) 25 Mer Baltique (Gdansk) (2011) 30 521 -

Bełdowska and Falkowska (2016) 47 Mer Baltique (2001 – 2011) 24 – 47 284 -

Julshamn et  al.  (2013) 516 Mer du Nord 65 ± 17 110 ± 70 -

Flets

Cette étude 29
Mer Baltique allemande (2015-

2016)
37.1 ± 8.17 450 ± 185 2.7 ± 0.3

Bełdowska and Falkowska (2016) 75 Mer Baltique (2001 – 2011) 28 – 109 183.7 -

Baeyens et al. (2003) 5 Mer du Nord - 53 ± 18 -

Polak-Juszczak (2013) 38 38 469 -

Marsouins

Cette étude 9
Mer Baltique allemande (2015-

2016)
103 ± 12.4 2258 ± 1473 1.5 ± 0.5

Phoques communs

Cette étude 2
Mer Baltique allemande (2015-

2016)
90 - 172 13155 et 8439 1.5 – 1.8

Phoques gris

Cette étude 2 Mer Baltique allemande (2015- 201 - 214 3596 et 4903 1.5 – 1.8

Bełdowska and Falkowska (2016) 5 Mer Baltique (2001 – 2011) - 3022.7 -

Océan Atlantique (côte 

portugaise) (2011)

[T-Hg] muscle (µg.kg
-1 

PF) [Se] muscle (mg.kgˉ¹ PF)Auteurs/Organismes Nombre d'échantillons Lieu (période) Taille (cm)



35 

mer est très polluée par les activités humaines (OCDE, 2008). De même, la faible amplitude 

des marées ainsi que la surface d’échange réduite avec la mer du Nord permettent très peu de 

mouvements d’eau. Dès lors, les sédiments des fonds marins sont peu remis en mouvement et 

faiblement mélangés : le mercure s’y accumule en grande quantité (Pinot, 2016). De plus, la 

mer Baltique a subi une pollution beaucoup plus importante que les mers et océans voisins au 

cours du 20
e
 siècle. Suite à la seconde guerre mondiale, de nombreuses armes chimiques, 

munitions et déchets radioactifs y ont été déversés afin de réduire les coûts inhérents à leur 

destruction (Bayou, 2014). Ces produits contenaient des proportions importantes de mercure : 

leur rejet en mer a contribué à une contamination exacerbée en T-Hg de tout l’écosystème de 

la mer Baltique.  

   Toutefois, au sein de la mer Baltique, les cabillauds échantillonnés le long des côtes 

allemandes présentent des concentrations en T-Hg supérieures à celles des individus de même 

taille vivant au large. Ainsi, les cabillauds vivant à proximité des côtes allemandes ont des 

concentrations en T-Hg quatre fois plus élevées que ceux analysés au large de la Pologne par 

Polak-Juszczak (2012) et deux fois plus élevées que celles déterminées par Bełdowska and 

Falkowska (2016). Ces différences de concentrations en T-Hg peuvent être liées à 

l’éloignement par rapport à la côte. Pour ce travail, les poissons ont été capturés à proximité 

directe des côtes allemandes. Ces derniers vivaient donc à une plus faible distance des zones 

de rejets des déchets anthropiques. De même, pour des individus de même taille, les harengs 

des côtes allemandes présentent des concentrations en mercure 10 fois plus élevées que celles 

des harengs prélevés dans le Golfe de Botnie (Nfon et al., 2009). Cependant, ces 

concentrations sont dans le même ordre de grandeur que celles reprises dans l’étude de 

Bełdowska and Falkowska (2016), menée de 2001 à 2011 le long des côtes polonaises. Une 

telle différence de concentrations entre le Golfe de Botnie et les côtes allemandes et 

polonaises peut en partie être expliquée par une densité de population plus importante dans le 

sud de la mer Baltique que dans le nord (Polak-Juszczak, 2013). Cette population engendre 

une pollution anthropique supérieure à proximité des côtes bordant le sud de cette mer, 

principalement en raison de la quantité de déchets industriels qui y sont déversés (Bayou, 

2014). 

 

   Les flets des côtes allemandes de la mer Baltique suivent la même tendance que les harengs 

et les cabillauds : ils ont des concentrations en T-Hg huit fois plus élevées que les flets vivant 

en mer du Nord (Baeyens et al., 2003). Cependant, les flets de la mer Baltique présentent des 

concentrations en T-Hg équivalentes aux individus de même taille pêchés près des côtes 
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portugaises de l’océan Atlantique en 2011 (Polak-Juszczak, 2013). Les flets de l’océan 

Atlantique ont été échantillonnés au niveau de l’estuaire du fleuve Douro. Selon la littérature, 

l’embouchure de ce fleuve est considérée comme une région très contaminée de la côte 

atlantique portugaise. En effet, il reçoit les eaux usées et les déchets industriels de plus d’un 

million de personnes avant de se déverser dans l’océan Atlantique (Lucyna Polak-Juszczak, 

2013). Les concentrations en T-Hg élevées chez les flets de cette région et des côtes 

allemandes de la mer Baltique soutiennent l’hypothèse que les apports fluviaux jouent un rôle 

important dans la pollution maritime. 

 

   Dans le cadre de notre étude des côtes allemandes de la mer Baltique, le lieu 

d’échantillonnage des poissons n’a eu aucun impact sur leur concentration en mercure ou en 

sélénium, à l’exception du mercure dans le muscle des flets. De ce fait, les cabillauds et les 

harengs vivent exclusivement dans le milieu marin, contrairement aux flets. Ces derniers 

possèdent un cycle de vie dépendant à la fois de l’eau douce et l’eau de mer : ils remontent 

dans les rivières pour se nourrir avant de retourner à la mer pour se reproduire entre les mois 

de février et mai. Cette espèce est dès lors abondante dans les estuaires (Hillewaert, 2016). Or, 

comme mentionné précédemment, il semble que les cours d’eau soient en grande partie 

responsables de l’acheminement des polluants jusqu’à la mer. Il est dès lors envisageable que 

les flets vivant à proximité directes des fleuves présentent des concentrations en mercure plus 

importantes que ceux vivant plus loin des embouchures. De ce fait, les individus provenant de 

la baie de Mecklenburg (MB), recevant le fleuve Warnow, et de Darss-III (DA), recevant le 

Recknitz, présentent des concentrations en mercure total supérieures à ceux de la baie 

d’Arkona (AK) et de la baie de Lübeck (LB). 

   Toutefois les concentrations en T-Hg ne dépendent pas uniquement de la contamination 

environnementale mais de plusieurs autres facteurs biotiques tels que la position trophique des 

organismes, leur mode de vie (benthique/côtier/pélagique ou leur taille (Polak-Juszczak, 

2015). En effet les concentrations en mercure dans les tissus des organismes peuvent 

augmenter avec le niveau trophique (Teffer et al., 2014) ou bien peuvent être plus élevées 

chez les poissons benthiques (Boalt et al. 2014) ou encore dépendre de l’âge des individus 

(Frantzen et al. 2015).  
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2. Influence du niveau trophique et du mode de vie sur les concentrations en T-Hg 

et en Se 

   Les valeurs en δ
13

C mesurées dans les tissus des moules, des poissons et des mammifères 

marins reflètent les sources de carbone et en conséquence la distribution des organismes 

considérés (Layman et al., 2012).  

Fig.17 : Valeurs en δ
15

N (‰) et en δ
13

C (‰) dans le muscle chez les différentes espèces 

échantillonnées. 

 

   De manière générale, la gamme des valeurs en  δ
13

C présentées par la totalité des 

organismes échantillonnés dans cette étude est relativement étendue (de -22.7 à -15.7‰). En 

mer du Nord, cette gamme comparable (-20.5 à -15.1‰) (Eike Jansen, 2013). Ce résultat 

reflète le brassage entre eaux douces et eaux saumâtres qui a lieu à proximité des côtes 

allemandes et de la baie sud de la mer du Nord (Ojaveer and Schiedek, 2002). En effet, un 

apport d’eau douce entraine une grande hétérogénéité des conditions physiques et biologiques 

d’un écosystème (clarté de l’eau, productivité, dynamique de la matière organique, etc.). Cette 

hétérogénéité influence la diversité des ressources primaires et peut modifier le régime 

alimentaire de base des organismes (Naman et al., 2016). Par conséquent, le mélange entre 

eaux douces et eaux de mer entraine une diversification des organismes et des sources de 

carbone à la base de la chaine trophique, ce qui peut expliquer la gamme étendue des valeurs 

en δ
13

C observées dans ce mémoire. Outre les caractéristiques environnementales, le mode de 
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vie des espèces, et donc leur distribution dans la colonne d’eau, leur stratégie alimentaire et 

les migrations saisonnières peuvent induire des différences dans les valeurs isotopiques du 

carbone (Layman et al., 2012).  

   Dans la littérature, il a été observé que les poissons évoluant dans la zone pélagique 

présentent des valeurs en δ
13

C plus négatives que des espèces ayant un mode de vie benthique 

ou démersal (Choy et al., 2009). Cette constatation est bien corroborée par les espèces de ce 

mémoire, avec les harengs présentant les valeurs les plus négatives en δ
13

C (Fig.17) tandis 

que les flets et les cabillauds ont des valeurs enrichies en carbone 13. En effet, les harengs ont 

un mode de vie pélagique (Lacy, 2004). De même, si les flets ont un mode vie benthique et se 

nourrissent sur le fond marin, les cabillauds ont un mode vie démersal et chassent dans la 

colonne d’eau à proximité du fond algal (SeaWeb Europe, 2016 ; Hillewaert, 2016). Par 

ailleurs, les marsouins et les phoques gris ont des valeurs en δ
13

C comparables à celles des 

cabillauds et des flets, en relation avec leur mode de vie démersal. Par ailleurs, les phoques 

communs de cette étude sont isolés par rapport aux autres individus et présentent des valeurs 

en δ
13

C beaucoup plus élevées que celles des autres mammifères marins. Cette différence 

reflète le fait que le phoque commun vit principalement dans les eaux côtières, au niveau des 

baies, des estuaires et des zones intertidales (Lowry, 2016). Contrairement aux phoques 

communs qui sont associés à la côte, les marsouins et les phoques gris se déplacent 

continuellement. Selon la littérature, les marsouins se déplacent sur des distances modérées 

mais les phoques gris peuvent nager sur des distances de plus de 200km (McConnell et al., 

1992 ; Carretta et al., 2001). Cependant, seuls 2 phoques gris et 2 phoques communs ont été 

échantillonnés le long des côtes allemandes pour cette étude. Ils apportent une valeur 

indicative mais il faudrait reproduire ces analyses sur une plus large gamme d’échantillons 

pour pouvoir corroborer cette théorie liée à leur lieu de vie. 

       Comme le montre la fig.17, la moule a les valeurs en δ
15

N les plus basses, suivies des 3 

espèces de poissons et ensuite des mammifères marins. Cette distribution des espèces le long 

de l’axe δ
15

N peut être en lien avec leur position dans le réseau trophique et leur régime 

alimentaire. En effet, on observe un  enrichissement en isotope lourd depuis la base de la 

chaine trophique vers les niveaux les plus élevés (Layman et al., 2012). Cette relation est bien 

observée dans ce mémoire. Les moules (moyenne = 9.9‰, en bleu sur la fig.17) appartiennent 

au niveau trophique le plus bas, en relation avec leur mode de vie filtreur (D’Aoûst and Paré, 

2015). Elles sont d’ailleurs souvent utilisées comme indicateurs du niveau trophique de base à 

la place du plancton (CASAS 2005). 
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   Au-dessus des moules, on retrouve les poissons (en vert sur la Fig.17), qui ont des valeurs 

en δ
15

N intermédiaires entre celles des moules et celles des mammifères marins (moyenne = 

11.5 – 13.5‰). Les valeurs des harengs et des flets sont comparables. Or, ces deux espèces ne 

partagent pas le même régime alimentaire : le hareng se nourrit d’organismes planctoniques 

(Ethic Ocean, 2016) tandis quel le flet capture des invertébrés et des crustacés (Don et al., 

2016). Une des raisons possibles est que les harengs échantillonnés ne proviennent pas de la 

mer Baltique mais de la mer du Nord. En effet, contrairement aux flets et aux cabillauds, les 

harengs migrent beaucoup entre la mer Baltique et la mer du Nord selon des cycles 

saisonniers (Lacy, 2004). De plus, les individus de la mer du Nord présentent des valeurs en 

δ
15

N plus élevées que les individus de la mer Baltique (Jansen et al., 2013)  Le cabillaud 

présente des valeurs en δ
15

N supérieures à celles du hareng et du flet, en relation avec son 

régime alimentaire carnivore. Ainsi, il se nourrit d’invertébrés uniquement au début de sa vie. 

En devenant adulte, il capture des poissons de grande taille (ex : gobies) et peut même faire 

preuve de cannibalisme (Mohm, 2014).  

   Les isotopes ont permis de comprendre les relations entre les espèces ainsi que leur mode de 

vie. Selon la littérature, le mercure se bioaccumule dans les organismes, avec des 

concentrations plus élevées chez les organismes au sommet de la chaine trophique (Layman et 

al., 2012). Dans ce mémoire, le cabillaud, qui se situe à un niveau trophique plus élevé que le 

flet, présente des concentrations musculaires en mercure similaires à ce dernier (Tableau 3). Il 

semble donc que la position trophique ne soit pas un facteur déterminant pour la 

contamination en mercure des espèces. Selon une étude menée sur un grand nombre d’espèces 

dans le Golfe de Gascogne (nord-est de l’océan Atlantique), les organismes pélagiques 

montrent des concentrations totales en mercure plus faibles que les espèces benthiques 

(Chouvelon et al., 2012). Cette constatation soutient l’hypothèse selon laquelle la 

concentration en mercure chez les poissons augmente avec leur profondeur médiane 

d’occurrence dans la colonne d’eau (Choy et al., 2009) (Fig.18). En effet, le mercure 

s’accumule préférentiellement dans les sédiments marins (Morel et al., 1998). Les poissons 

vivant à proximité du fond marin, comme les flets, présentent donc une exposition au mercure 

plus importante que les individus nageant dans les eaux plus superficielles, comme les 

cabillauds (Choy et al., 2009). Cependant, l’influence du mode de vie des espèces sur leur 

concentration en mercure n’est applicable qu’à une partie des résultats de ce mémoire. En 

effet, les harengs présentent bien les concentrations en T-Hg les plus faibles, en relation avec 

leur mode de vie pélagique. Cependant, le cabillaud et le flet présentent des concentrations en 
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T-Hg similaires alors qu’ils occupent des positions différentes dans la colonne d’eau 

(démersal pour le cabillaud, benthique pour le flet). L’influence de la taille sur la 

contamination au mercure serait une autre explication possible aux concentrations en T-Hg 

chez ces deux espèces. Ce point sera abordé lors du chapitre suivant. 

 

Fig.18 : Concentration moyenne en mercure chez les différentes espèces de poissons 

échantillonnées en fonction de leur occurrence dans la colonne d’eau.  

 

   Enfin, les mammifères marins (en orange sur la Fig.17) présentent les valeurs en  δ
15

N les 

plus élevées (moyenne = 15.1 – 16.9‰). Ces valeurs sont comparables avec celles d’autres 

études en mer Baltique (Angerbjörn et al., 2006), dans le sud de la mer du Nord (Das et al. 

2003b) et dans l’océan Atlantique (Das et al. 2003a). Les hautes valeurs en δ
15

N mesurées 

dans le muscle des mammifères marins reflètent leur régime alimentaire au sommet de la 

chaine trophique (Bełdowska and Falkowska, 2016). Leur position trophique est due au fait 

que les marsouins, phoques communs et phoques gris sont des espèces principalement 

ichtyophages, avec comme préférences alimentaires des cabillauds, des gobies, des bars et des 

maquereaux (Méheust et al., 2015). De même, ils ont les concentrations en mercure les plus 

élevées. Parmi les mammifères marins, les phoques sont plus contaminés en mercure que les 

marsouins (Tableau 3). Etant donné qu’ils partagent un régime alimentaire semblable, cette 

différence peut être liée à la quantité de nourriture ingérée quotidiennement (LPO, 2017). 

Ainsi, les marsouins se contentent de 3-5 kg de nourriture par jour tandis que les phoques en 

consomment de 5 à 10 kg, soit environ 4% de leur masse corporelle (LPO, 2017). De plus, les 
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stratégies d’alimentation peuvent également influencer les types de proies ingérées par les 

prédateurs et par conséquence leur contamination (Polak-Juszczak, 2015). En effet, selon leur 

capacité à attraper les proies, les prédateurs peuvent cibler des poissons de plus ou moins 

grande taille, et donc des individus plus ou moins âgés. Par exemple, de récentes publications 

ont montré que les marsouins créent un courant d’aspiration pour attraper leurs proies, qu’ils 

ingèrent ainsi entièrement. De ce fait, ils se nourrissent principalement de  poissons de petite 

taille, tels que des harengs ou des juvéniles d’autres espèces (Wisniewska et al., 2016). Au 

contraire, les phoques sont capables de déchiqueter leurs proies en morceaux et peuvent donc 

consommer des poissons de plus grande taille (Cale, 2012). Toutefois, peu d’échantillons de 

mammifères marins étaient disponibles pour cette étude. Il serait intéressant de reproduire ces 

analyses pour un nombre d’échantillons de mammifères marins plus élevé pour vérifier ces 

hypothèses.  

   Contrairement au mercure, il n’y pas d’influence du niveau trophique des organismes sur 

leur concentration musculaire en sélénium. Les concentrations en Se sont comparables quel 

que soit le mode de vie de l’organisme. Ceci est dû au fait que le mercure est un élément non 

essentiel tandis que le sélénium est défini comme essentiel (Darrigol and Blankoff, 2017). En 

effet, le mercure est un élément trace qui ne remplit aucune fonction biologie dans 

l’organisme. Il n’est pas utilisé dans les processus métaboliques et est donc très vite accumulé 

(Morel et al., 1998). Au contraire, le sélénium est un élément essentiel qui intervient 

notamment dans la synthèse de l’ADN et dans le système inflammatoire (Darrigol and 

Blankoff, 2017). Pour cette raison, la concentration  en sélénium est régulée en continu par 

l’organisme. Cette différence entre les deux éléments traces explique le fait que la position 

trophique, le régime alimentaire et la distribution des organismes ne modifient pas le profil de 

contamination en sélénium. 
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3. Influence de la taille sur les concentrations en T-Hg et Se 

   Comme dit précédemment, la taille, représentée par la longueur standard, peut avoir une 

influence sur la contamination en mercure étant donné qu’elle peut être utilisé comme proxy 

de l’âge des poissons (Baeyens et al., 2003). La gamme de taille des cabillauds et des flets 

peut expliquer les contaminations en mercure observées. En effet, les cabillauds sont tous des 

individus juvéniles tandis que les flets comprennent quelques individus matures. La longueur 

standard des cabillauds n’a pas d’impact sur leur concentration en mercure. Seul le muscle 

des flets présentent une corrélation entre la concentration en mercure et la taille des individus 

(Fig.12). Selon de nombreuses études, il y a une corrélation forte entre le contenu en mercure 

et la taille, donc l’âge, des poissons (Boalt et al., 2014; Frantzen et al., 2015; Polak-Juszczak, 

2013; Polak-Juszczak, 2009). Cependant, comme l’indique Baeyens et al. (2003), la gamme 

d’échantillonnage de la taille des poissons doit être suffisamment large, et la plus large 

possible, pour pouvoir montrer une corrélation entre le contenu en mercure et cette dernière. 

Or, les organismes de notre étude sont rassemblés dans des gammes de taille plutôt étroites : 

de 12.5 à 34.2 cm pour le flet et de 20.4 à 52 cm pour le cabillaud (Tableau 3). Ces gammes 

peuvent expliquer l’absence de relation claire entre la taille de l’individu et son contenu en T-

Hg dans les analyses. Par ailleurs, les cabillauds échantillonnés avaient tous une taille 

inférieure à la taille adulte moyenne estimée à 60 cm (SeaWeb Europe, 2016). De même, la 

majorité des flets avaient une taille inférieure à la taille adulte moyenne estimée à 30 cm 

(Hillewaert, 2016). Cependant, malgré leur jeune âge, ces derniers montrent déjà une 

corrélation positive entre leur concentration en T-Hg et leur taille. L’âge a donc une grande 

importance sur la concentration en mercure dans les muscles pour cette espèce (Polak-

Juszczak, 2013). Cette relation est due à une grande différence entre le mode de vie des 

juvéniles et des adultes (Hillewaert, 2016). D’une part, les individus matures vivent et se 

nourrissent principalement dans les estuaires et rejoignent des eaux plus profondes pour se 

reproduire. Ensuite, les larves et les juvéniles remontent les cours d’eau des côtes (Luna, 

2017a) et sont donc moins soumis à la pollution. D’autre part, les juvéniles se nourrissent 

essentiellement de plancton et de larves d’insectes tandis que les adultes sont des prédateurs 

carnivores de la macrofaune marine benthique (Don et al., 2016). Ainsi, les quelques 

individus plus âgés parmi les flets influencent fortement les concentrations en mercure de 

cette espèce, au détriment de leur niveau trophique. 

   Contrairement au mercure, les concentrations en sélénium ne sont pas corrélées à la taille 

des organismes, y compris pour les flets. La taille, comme l’écologie des animaux, 
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n’influence pas les concentrations en sélénium pour les mêmes raisons que celles citées au 

paragraphe précédent. 

 

4. Relation entre T-Hg et Se au sein des organismes 

   Le rôle protecteur du sélénium lors d’une exposition au mercure dépend des ratios molaires 

entre ces deux éléments. Ces ratios doivent dès lors être pris en compte lors de l’évaluation de 

la contamination des organismes (Burger and Gochfeld, 2012).  

 

Fig.19 : Relation entre la concentration en sélénium (mg.kg
-1

 de PS) et la concentration totale en 

mercure (µg/kg de PS) dans le muscle des poissons.  

   Dans ce présent mémoire, les ratios molaires entre T-Hg et Se  sont très variables d’une 

espèce à l’autre: les moules présentent le ratio le plus élevé (muscle : 15.8), suivies par les 

poissons (muscle : 1.8 à 2.3 ; foie : 11.8 à 13.6) et par les mammifères marins (toujours 

inférieurs à 1) (Tableau 5, Fig.19). Ces résultats sont en adéquation avec une étude de Burger 

and Gochfeld (2012) menée sur plusieurs espèces de poissons près des côtes du New Jersey 

(nord-ouest de l’océan Atlantique). Selon cette dernière, le ratio Hg:Se présente des variations 

interspécifiques et intraspécifiques importantes. En effet, chaque organisme métabolise le 

mercure et le sélénium de manière différente, ce qui génère des ratios molaires différents 

(Burger and Gochfeld, 2012). Ces différences de ratios molaires sont en partie dues à la plus 

grande variabilité des concentrations en mercure entre les espèces par rapport à celles du 
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sélénium. Dans cette étude, les ratios molaires Hg:Se sont supérieurs à 1 tant dans le muscle 

que dans le foie des poissons. Ces résultats ne concordent pas avec ce qui a été observé dans 

d’autres études menées en mer Baltique  (Polak-Juszczak 2015; Enhus et al. 2011), où le ratio 

Hg:Se était toujours inférieur à 1 pour tous les tissus considérés. Cette différence est en partie 

due aux sites d’échantillonnage. Les poissons échantillonnés par Polak-Juszczak (2015) 

provenaient de plusieurs régions différentes de la mer Baltique et de zones situées au large 

des côtes. Dans notre étude, les poissons ont été pêchés à proximité immédiate de la côte 

allemande, là où la pollution au mercure est plus importante (Rüdel et al., 2010).  

   Dans le tissu hépatique des poissons, le ratio Hg:Se est six fois plus élevé que dans le tissu 

musculaire. Cette différence entre les deux organes est principalement due au fait que le foie 

constitue le centre d’accumulation du mercure au sein de l’organisme (Boalt et al., 2014). Il 

est dès lors plus intéressant d’utiliser le ratio molaire hépatique pour comparer les 

contaminations en mercure des organismes dans différentes régions. 

   Par ailleurs, s’il n’existe pas de lien clair entre le mercure et le sélénium chez les poissons, 

ces deux éléments traces ont un rôle de protection important vis-à-vis de la toxicité du 

mercure chez les mammifères marins (Drescher et al., 1977). Cette protection peut être mise 

en évidence par un ratio Hg:Se au sein des tissus toujours inférieur à 1 chez les marsouins et 

les phoques. Il existe deux mécanismes de détoxification. D’une part, les mammifères marins 

sont capables de déméthyler le mercure et de stocker celui-ci sous forme inorganique dans 

leur foie (Nigro and Leonzio, 1996). Le sélénium participe à ce processus de déméthylation. 

D’autre part, les complexes qu’il forme avec le mercure inorganique (sélénide et 

sélénoprotéines) tendent à immobiliser ce dernier et donc à diminuer sa toxicité (Kehrig et al., 

2016).  Un ratio entre Hg:Se ≤ 1 est établi dans le foie des mammifères marins adultes (Fant 

et al., 2001). Un tel ratio est garant d’un bon état de santé de l’animal tandis qu’un ratio 

Hg:Se > 1 est le signe d’une intoxication au mercure. Ainsi, la mort des individus analysés 

dans cette étude ne semble pas être liée à une contamination excessive au mercure.  

    

   Ces ratios constituent des indicateurs importants pour évaluer la contamination au mercure 

des espèces marines. Ils doivent dès lors être pris en compte lors de l’évaluation des risques 

liés à la consommation de poisson (Burger and Gochfeld, 2012).  
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5. Consommation humaine 

   Très peu d’études écotoxicologiques ont été réalisées sur les espèces de poissons les plus 

commercialisées de la mer Baltique ainsi que sur leur potentielle dangerosité pour l’être 

humain. 

   Pour la majeure partie de la population, la dose hebdomadaire tolérable (DHT) de 

méthylmercure est établie à 1,3 µg.kg
-1

 de poids corporel par l’EFSA (European Food Safety 

Authority) (EFSA, 2005; WWF, 2005) et à 5 µg.kg
-1

 de poids corporel pour le mercure total 

(JECFA (FAO/OMS), 2010). Cependant, en raison de l’action toxique du MeHg sur le 

système nerveux pendant le développement du fœtus, l’AFSSA (agence française de sécurité 

sanitaire des aliments) conseille une consommation hebdomadaire de poissons prédateurs 

sauvages maximale de 60 grammes pour les enfants en bas âge et de 150 grammes pour les 

femmes enceintes et allaitantes (JECFA (FAO/OMS), 2010). Par ailleurs, l’Union européenne 

a fixé l'apport maximal tolérable pour le sélénium à 300 µg/jour chez les adultes (CODA-

CERVA, 2017). 

   D’après l’EFSA et le comité d’experts sur les additifs alimentaires (JECFA), administré 

conjointement par l'Organisation des Nations Unies pour l’alimentation et l'agriculture (FAO) 

et de l'Organisation mondiale de la santé (OMS), les teneurs maximales en mercure autorisées 

dans le muscle des poissons échantillonnés pour cette étude sont de 500 µg.kg
-1 

PF (JECFA 

(FAO/OMS), 2010).  

   Dans ce présent mémoire, les moules (220 µg.kg
-1 

PF), les harengs (192 µg.kg
-1 

PF), les 

cabillauds (379 µg.kg
-1 

PF) et les flets (450 µg.kg
-1 

PF) présentent des concentrations 

musculaires moyennes en T-Hg inférieures à la limite maximale acceptable pour leur 

consommation (Tableau 6). Cependant, la plupart des poissons n’atteignaient pas la taille 

marchande minimale fixée en Europe. Ainsi, en mer Baltique, les harengs doivent mesurer 18 

cm pour pouvoir être commercialisés (Ethic Ocean, 2016). La taille limite des flets est établie 

à 25 cm (Don et al., 2016) tandis que celle des cabillauds est fixée à 30 cm dans le 

Skagerrak/Kattegat et à 38 cm en mer Baltique (SeaWeb Europe, 2016). De plus, tous les 

cabillauds échantillonnés étaient immatures et la majorité des flets étaient encore des 

individus juvéniles. Comme expliqué précédemment, la concentration en mercure au sein des 

organismes est fortement corrélée à l’âge. Dès lors, lorsque ces poissons auront atteint la taille 

nécessaire pour pouvoir être commercialisés, ils présenteront des contaminations plus au 

mercure plus importantes que celles déterminées dans ce travail. Ainsi, les poissons de ce 
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mémoire ne présentaient pas de risque pour la santé humaine mais ne pouvaient pas tous être 

commercialisés. Dès lors, il serait intéressant de reproduire ces analyses pour des individus 

plus âgés afin de confirmer que la consommation des poissons de la mer Baltique ne 

représente aucun danger pour l’Homme. 

 

6. Conclusion 

   Cette étude avait pour objectifs principaux d’évaluer la concentration T-Hg et en Se chez 

plusieurs espèces d’organismes très présents près des côtes allemandes de la mer Baltique et 

de déterminer leurs sources potentielles de variation.  

   Ce travail a permis de mettre en évidence des variations importantes des concentrations en 

T-Hg et Se entre la moule commune, le hareng, le flet, le cabillaud, le marsouin, le phoque 

commun et le phoque gris. Les concentrations musculaires en T-Hg sont beaucoup plus 

variables que les concentrations en Se. D’une part, elles dépendent de la position de l’espèce 

dans la chaine trophique et de son lieu de vie. Ainsi, elles varient selon la zone d’occurrence 

des organismes dans la colonne d’eau, avec des concentrations plus élevées chez les espèces 

benthiques que chez les espèces pélagiques. D’autre part, les concentrations en mercure sont 

corrélées à la taille des individus et augmentent donc avec l’âge. Au contraire, les 

concentrations en Se ne sont influencées ni par le niveau trophique de l’organisme, ni par son 

lieu de vie, ni par sa taille.  

   Par ailleurs, cette étude a mis en évidence des concentrations en T-Hg chez les organismes  

vivant près des côtes allemandes de la mer Baltique plus élevées que celles des écosystèmes 

marins voisins. Chez les poissons, ces concentrations moyennes restent néanmoins en deçà 

des normes fixées par les autorités européennes et mondiales pour la consommation humaine. 

Toutefois, la plupart des individus échantillonnés n’atteignaient pas la taille marchande 

minimale. Dès lors, un échantillonnage d’individus plus âgés permettrait une meilleure 

évaluation du niveau de contamination des poissons de la mer Baltique et une meilleure 

connaissance des risques liés à leur consommation.  
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Annexes 

 

 

Tableau I : Valeurs exprimées sous la forme du nom de l’individu,  de son espèce, du mois et du lieu d’échantillonnage, de sa longueur standard (cm), de ses 

concentrations totales en mercure dans le muscle et le foie (µg.kgˉ¹ PS), de ses concentrations en sélénium dans le muscle et le foie (mg.kgˉ¹ PS) et de ses 

valeurs en  δ¹⁵N et en δ¹³C (‰). 

Individu Espèce Mois Lieu 

Longueur 

stand. 

[T-Hg] 

muscle 

[T-Hg] 

foie SeM SeF δ¹⁵N δ¹³C 

    

(cm) (µg.kgˉ¹ PS) (µg.kgˉ¹ PS) (mg.kgˉ¹ PS) (mg.kgˉ¹ PS) (‰) (‰) 

Me172 Moule S15 DA 4,36 44,1 / Pool / 9,9 -21,2 

Me166 Moule S15 DA 5,61 22,31 / Pool / 9,2 -21,8 

Me177 Moule M16 MB 6,4 43,55 / Pool / 10,0 -21,2 

Me178 Moule M16 MB 6,4 28,29 / Pool / 9,6 -20,8 

Me176 Moule M16 MB 6,1 33,29 / Pool / 11,7 -21,7 

Me179 Moule M16 MB 7,2 45,19 / Pool / 10,8 -22,0 

Ch4 Hareng J15 AK 20,2 231,76 330,62 1,34 11,00 12,0 -22,7 

Ch12 Hareng S15 DA 17,1 44,24 116,33 1,06 6,79 10,5 -23,8 

Ch13 Hareng S15 DA 15 70,1 138,9 1,20 7,83 11,5 -24,4 

Ch15 Hareng S15 DA 19,9 95,31 157,85 0,97 4,67 11,2 -22,5 

Ch18 Hareng S15 DA 15 86,77 86,67 1,18 8,13 12,0 -23,2 

Ch19 Hareng M16 MB 18,9 139,41 218,77 1,12 6,26 12,7 -21,0 

Ch20 Hareng M16 MB 21,3 136 204,66 1,48 6,17 12,6 -21,9 

Pf2 Flet J15 MB 27,8 562,17 186,96 562,17 186,96 9,1 -20,8 

Pf3 Flet J15 MB 26 257,44 101,06 257,44 101,06 9,0 -22,2 

Pf4 Flet J15 MB 26,8 526,34 216,63 526,34 216,63 11,6 -21,0 

Pf57 Flet S15 MB 22,2 184,07 112,99 184,07 112,99 11,7 -22,2 



 

Pf59 Flet S15 MB 34,2 464,01 123,32 464,01 123,32 12,2 -22,2 

Pf60 Flet S15 MB 28,6 333,47 183,33 333,47 183,33 12,0 -22,3 

Pf62 Flet S15 MB 28,3 379,99 150,19 379,99 150,19 12,1 -22,2 

Pf35 Flet J15 AK 22 148,78 164,08 148,78 164,08 14,7 -21,8 

Pf36 Flet J15 AK 24,5 304,57 135,13 304,57 135,13 10,3 -22,5 

Pf37 Flet J15 AK 21,8 418,23 191,09 418,23 191,09 14,4 -21,5 

Pf48 Flet J15 AK 27 323,94 145,20 323,94 145,20 11,8 -22,2 

Pf91 Flet S15 AK 21,3 331,81 186,54 331,81 186,54 10,4 -25,0 

Pf93 Flet S15 AK 19,8 142,92 77,19 142,92 77,19 11,6 -24,2 

Pf94 Flet S15 AK 19,9 157,31 73,91 157,31 73,91 12,4 -22,8 

Pf95 Flet S15 AK 23,2 245,37 119,25 245,37 119,25 12,0 -22,3 

Pf96 Flet S15 AK 21,3 266,87 80,52 266,87 80,52 11,8 -22,0 

Pf11 Flet J15 DA 26,9 327,81 139,70 327,81 139,70 11,1 -22,2 

Pf12 Flet J15 DA 23,2 389,90 131,50 389,90 131,50 11,7 -21,6 

Pf14 Flet J15 DA 24,6 371,19 107,83 371,19 107,83 11,9 -22,3 

Pf15 Flet J15 DA 22,7 152,22 184,46 152,22 184,46 4,2 -21,7 

Pf105 Flet S15 DA 22 145,50 65,16 145,50 65,16 10,3 -21,8 

Pf106 Flet S15 DA 28 465,24 164,58 465,24 164,58 10,7 -21,8 

Pf107 Flet S15 DA 31,4 375,93 111,47 375,93 111,47 10,9 -22,2 

Pf108 Flet S15 DA 28,5 267,40 60,21 267,40 60,21 11,1 -22,0 

Pf109 Flet S15 DA 22,3 199,94 112,78 199,94 112,78 10,5 -22,1 

Pf19 Flet J15 LB 29 195,08 86,84 195,08 86,84 13,7 -19,8 

Pf82 Flet S15 LB 26,6 198,25 78,19 198,25 78,19 10,8 -20,9 

Pf83 Flet S15 LB 21,4 208,74 122,08 208,74 122,08 11,0 -19,6 

Pf84 Flet S15 LB 19,2 253,42 131,80 253,42 131,80 11,1 -21,1 

Pf86 Flet S15 LB 17,9 145,54 108,25 145,54 108,25 12,4 -18,7 

Pf88 Flet S15 LB 12,5 69,47 53,75 69,47 53,75 9,6 -18,4 

Pf123 Flet M16 LB 24 221,86 112,86 221,86 112,86 13,5 -24,1 

Pf126 Flet M16 LB 16,5 136,85 64,46 136,85 64,46 11,7 -19,7 



 

Gm11 Cabillaud J15 MB 37,6 210,37 124,45 1,60 2,37 14,1 -20,3 

Gm20 Cabillaud J15 MB 31 204,34 64,90 1,62 1,75 14,1 -19,0 

Gm22 Cabillaud J15 MB 34,5 236,59 76,21 1,63 2,89 14,1 -20,6 

Gm85 Cabillaud S15 MB 38,6 392,57 121,55 1,57 3,30 13,9 -21,3 

Gm86 Cabillaud S15 MB 42,2 369,42 106,00 1,60 3,76 13,7 -21,9 

Gm87 Cabillaud S15 MB 41,2 318,77 102,13 1,73 2,36 14,0 -21,7 

Gm88 Cabillaud S15 MB 35 361,66 61,93 1,45 1,59 11,7 -19,8 

Gm90 Cabillaud S15 MB 32,5 385,75 87,96 1,22 2,65 13,7 -21,2 

Gm94 Cabillaud S15 MB 23,5 121,14 41,54 1,81 1,49 13,6 -22,3 

Gm95 Cabillaud S15 MB 22 136,77 88,65 1,72 3,61 13,9 -22,9 

Gm96 Cabillaud S15 MB 20,4 134,94 57,63 1,85 2,56 13,1 -23,4 

Gm108 Cabillaud M16 MB 43,3 230,36 89,88 1,67 3,67 13,6 -21,0 

Gm109 Cabillaud M16 MB 31,6 156,38 60,46 1,91 2,48 13,7 -21,6 

Gm110 Cabillaud M16 MB 43,4 196,55 59,07 1,53 1,66 13,8 -22,2 

Gm111 Cabillaud M16 MB 40,4 372,43 119,00 1,76 3,38 14,0 -20,8 

Gm55 Cabillaud S15 AK 51,7 157,31 69,07 1,51 1,54 12,9 -22,3 

Gm56 Cabillaud S15 AK 49,8 366,45 103,18 1,61 3,67 14,5 -23,3 

Gm63 Cabillaud S15 AK 38,2 246,59 71,26 1,78 1,40 13,0 -22,8 

Gm64 Cabillaud S15 AK 41,9 425,94 118,52 1,50 3,52 13,0 -23,6 

Gm136 Cabillaud M16 AK 33,9 475,73 157,23 1,43 2,23 12,9 -20,9 

Gm72 Cabillaud S15 DA 39,4 251,74 179,74 1,66 10,90 13,5 -20,9 

Gm75 Cabillaud S15 DA 41 388,40 157,20 1,35 7,03 13,0 -21,1 

Gm79 Cabillaud S15 DA 52 275,42 190,99 1,72 3,93 13,2 -21,2 

Gm71 Cabillaud S15 DA 27,5 153,18 98,16 1,66 2,18 13,2 -22,1 

Gm103 Cabillaud S15 LB 25 166,99 58,50 1,57 2,32 13,8 -20,1 

Gm107 Cabillaud S15 LB 42,5 87,77 123,22 1,34 2,93 12,8 -21,7 

Gm122 Cabillaud M16 LB 34,3 248,99 87,77 1,29 1,47 13,8 -19,9 

Gm123 Cabillaud M16 LB 40,1 318,12 219,67 1,43 6,57 14,1 -19,1 

Gm125 Cabillaud M16 LB 40 458,34 100,61 1,39 1,81 14,0 -19,2 



 

Pp5936 Marsouin / / 104 216,51 2110,09 0,74 1,42 16,1 -21,3 

Pp6869 Marsouin / / 101 435,63 694,24 0,61 1,11 14,3 -19,8 

Pp20951 Marsouin / / 108 2458,99 4918,04 1,46 4,27 17,4 -19,8 

Pp20944 Marsouin / / 121,5 2306,18 3081,51 1,19 4,35 14,9 -20,5 

Pp6442 Marsouin / / 111 2477,27 4807,81 1,16 5,00 13,8 -21,3 

Pp20384 Marsouin / / 101,5 1033,36 1607,91 0,63 1,64 14,9 -21,9 

Pp21289 Marsouin / / 108,2 1574,44 5120,51 0,89 3,49 18,3 -19,8 

Pp21240 Marsouin / / 75,5 749,88 2412,06 0,92 4,70 15,9 -18,8 

B32/15 Marsouin / / 99 919,51 2684,47 0,61 2,28 16,1 -20,7 

B44/15 Phoque gris / / 201 2936,02 96319,63 1,13 37,60 15,8 -20,6 

B50/15 Phoque gris / / 214 2152,71 36565,00 0,89 11,60 15,1 -20,5 

PV2783 

Phoque 

commun / / 172 9530,99 181942,30 0,86 71,60 

 

16,9 -15,7 

PV2593 

Phoque 

commun / / 90 5053,32 13076,97 1,12 3,08 

 

17,7 -17,4 

 



 

 


