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5.1. Introduction 

5.1.1. Contexte 

L’augmentation de la démographie et des concentrations urbaines, l’industrialisation de l’agriculture 
liée à l’extraction minière du phosphore ou au procédé chimique de fabrication d’azote minéral ont 
entraîné une augmentation des flux et des concentrations de nutriments dans l’environnement, et in 
fine dans les milieux aquatiques.  

Ces apports excessifs de nutriments sont à l’origine des phénomènes d’eutrophisation, même si la 
nature et l’intensité des phénomènes dépendent également d’autres facteurs environnementaux ou 
activités anthropiques (comme par exemple les activités de pêche). 

Cette eutrophisation se traduit par des réponses complexes de l’ensemble des écosystèmes aquatiques. 
Les effets les plus notables sont des proliférations de producteurs primaires, des phénomènes de 
toxicité ou d’anoxie, des pertes de biodiversité.  

L’eutrophisation apparaît le plus souvent aux yeux du grand public comme un problème 
environnemental très localisé et à travers des phénomènes très médiatisés comme les marées vertes 
sur les côtes bretonnes. Or les facteurs qui contrôlent l’eutrophisation ne s’exercent pas qu’à une 
échelle locale et de manière ponctuelle. Les processus sont contrôlés par des facteurs s’exerçant 
également à de larges échelles spatio-temporelles. Les nutriments arrivant en zone côtière peuvent en 
effet provenir de bassins versants amont parfois éloignés de plusieurs centaines de kilomètres, avant 
d’être transportés et dilués en mer sur des centaines de kilomètres. 

Dans ce contexte, les objectifs de ce chapitre sont de présenter i) l’évolution des cycles biogéochimiques 
de l’azote et du phosphore à l’échelle globale, en y précisant le rôle des activités humaines ; ii) la 
dynamique des nutriments dans les milieux aquatiques et le rôle des autres facteurs contrôlant les 
processus d’eutrophisation; iii) l’impact des changements induits par les activités de pêche ; iv) une 
analyse des mécanismes de transfert des nutriments le long du continuum terre-mer ; v)  une analyse 
de la littérature concernant la controverse actuelle sur les rôles respectifs de l’azote et du phosphore 
dans le déclenchement de l’eutrophisation ; vi) une description des conséquences de l’eutrophisation 
dans les différents écosystèmes aquatiques ; vii) les voies de remédiation à ce problème ; viii) une 
application du concept de vulnérabilité à l’eutrophisation ; ix) les liens entre changements globaux et 
eutrophisation. 

5.1.2. Délimitation du corpus bibliographique  

Au regard de la quantité de littérature existante sur le thème des causes, mécanismes et conséquences 

de l’eutrophisation, l’établissement d’un corpus de références à partir d’équations de recherche s’est 

avéré impossible pour de nombreux thèmes traités dans ce chapitre. La quantité d’articles identifiés 

n’était en effet pas analysable par le seul groupe d’experts impliqués dans l’ESCo. A titre d’exemple, un 

corpus de plus d’un million d’article a été identifié sur les effets de l’eutrophisation (tableau 5.1, 

équation #6), corpus réduit à environ 60 000 articles en se concentrant sur le milieu marin (tableau 5.1, 

équation #8).  
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Tableau 5.1. Exemple de la recherche dans le Web of Science portant sur les effets des nutriments ou de l'eutrophisation sur 
les milieux marins, estuariens ou lagunaires. * Le 20/11/2017.  

Equation Concept Nombre de 
références* 

Mots-clé 

#1 Eutrophisation 40 975 TS=(eutrophic*) 

#2 Effets 21 113 130 TS=(Impact* OR Effect* OR Consequence* or link*)  
#3 Effets de l'eutrophisation 22 846 #2 AND #1  

#4 Nutriments 2 184 466 TS=(Nitr* OR Ammoni*OR Phosph* OR nutrient*)  

#5 Effets des nutriments 1 082 162 #4 AND #2  
#6 Effets des nutriments ou de 

l'eutrophisation 
1 091 865 

#5 OR #3  

#7 Milieux marins, estuariens ou 
lagunaires 

1 534 902 TS=(bay or ocean* or coastal or "sea" or marin* or 
lagoon or coast* or "coral reef*")  

#8 Effets des nutriments ou de 
l'eutrophisation sur les milieux 
marins, estuariens ou lagunaires 

63 392 #6 AND #7  

 

Pour plusieurs contributions de ce chapitre, le choix a donc été fait d’utiliser des références issues d’une 

veille bibliographique régulière depuis de nombreuses années, sélectionnées suivant les besoins de la 

rédaction. Pour d’autres contributions, des équations de recherche ont été utilisées (partie 5.2 sur le 

rôle des activités humaines sur les flux de nutriments et les évolutions sources de nutriments ; partie 

5.7.2.4 sur les HABs, partie 5.8 sur la restauration ; parties 5.9 et 5.10 sur la vulnérabilité et les 

changements globaux, respectivement).  

 

5.2. Le rôle des activités humaines sur les flux de nutriments et les évolutions 

Chantal Gascuel 

INRA, UMR SAS 

 

Au cours du XXe siècle, la population mondiale a quadruplé, passant de 1,5 à 6 milliards d’habitants. Elle 
est en 2016 de 7,4 milliards d’habitants. 54 % de la population mondiale vit dans des zones urbaines, 
proportion qui devrait passer à 66 % en 2050. Dans bon nombre de régions, l’urbanisation s’est densifiée 
autour de grandes mégalopoles, souvent situées près de l’eau, grands fleuves et surtout régions 
littorales. Plus d’un milliard de personnes – la plupart en Asie – vivent dans des plaines côtières, la 
plupart dans des villes et des zones urbanisées. Ces évolutions posent la question du traitement des 
déchets et des eaux usées, particulièrement difficiles et néanmoins nécessaires dans les régions 
côtières. 

L’agriculture a également profondément changé ces dernières décennies au travers de trois facteurs 
essentiels : la mécanisation, le transport des matières premières et des denrées, l’utilisation d’engrais 
de synthèse (N) et fossiles (P). Ces transformations ont engendré une augmentation importante de la 
productivité et une baisse des coûts de production. Mais elles ont également conduit à une forte 
spécialisation et intensification des productions agricoles, déconnectant les activités d’élevage et de 
culture. Des changements importants relatifs aux cycles de l’azote et du phosphore en ont découlé, au 
niveau local et global : des quantités importantes d’azote et de phosphore sont importées dans 
certaines régions, sous forme d’alimentation animale dans les systèmes d’élevage, sous forme d’engrais 
minéraux pour les régions de culture. Dans les deux cas, elles sont issues d’autres territoires, voire 
d’autres continents, entraînant des surplus particulièrement importants dans les régions à forte densité 
d’élevage.  
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Les paysages ruraux et urbains ont drastiquement changé : la spécialisation agricole a induit une 
homogénéisation des paysages ; la mécanisation et la fertilisation ont induit une simplification des 
bordures de champ (arasement du bocage, …), un agrandissement du parcellaire. L’ensemble des 
réseaux hydrographiques ont été redessiné : ce sont, sur l’amont, la création de fossés, le drainage des 
eaux, sur l’aval, la chenalisation de bon nombre de rivières, qui ont de fait densifié et artificialisé les 
réseaux hydrographiques. Les processus de transfert et de transformation de l’azote et du phosphore, 
et donc la capacité de rétention dans les bassins versants, en a été diminuée. 

La littérature récente se référant à l’anthropocène comme une nouvelle ère influencée par les activités 
humaines, fait très généralement référence à la perturbation des cycles biogéochimiques, comme un 
élément majeur de l’anthropocène (Meybeck, 2003 ; Waters, 2016).  

Les évolutions des flux et l’estimation de la part des sources agricoles et urbaines, que traite ce 
paragraphe, varient selon les publications, en fonction de l’approche et de l’échelle, et donc des bases 
de données utilisées. Nous en donnons quelques exemples. 

Pour cette section, les équations de recherche ont été les suivantes : (phosphorus* OR nitrogen OR 
ammon*OR nitrate OR nitro*) AND (budget or balance) AND (region OR territory OR country OR global) 
AND (river* OR hydrosyst*), ou idem, en se limitant à (country OR global) (cad sans river OR territory). 
Un tri a été fait sur les titres et résumés pour limiter le corpus. 295 papiers ont été sélectionnés, dont 
78 ont été retenus au vue de titres, 37 de la lecture des résumés. Au final, 23 articles ont été jugés 
pertinents pour la présente analyse. Les références sur l’azote sont beaucoup plus nombreuses que 
celles sur le phosphore. Peu de références couvrent à la fois azote et phosphore.  

5.2.1. Au niveau mondial 

Des modèles géographiquement distribués, décomposant les différentes sources anthropiques et 
prenant en compte des coefficients d'exportation vers les eaux exprimés en pourcentage des apports, 
permettent d'évaluer la part de chaque activité après calage, (Chen, 2016). Suivant l’importance de la 
population urbaine, le type de développement urbain, le type d’activité agricole, les parts respectives 
des flux d'origine agricole ou urbaine varient. D'autres polluants peuvent servir de marqueurs de 
l'origine de la pollution (Chen et al, 2016).  

Des travaux ont portés sur ce sujet dès les années 90. Ainsi, Seitzinger et al (2005) ont proposé un 
modèle ajustant des paramètres (usages du sol, densités de population, modes de production) sur des 
données de flux de carbone, d’azote et de phosphore sous différentes formes (particulaire, soluble 
inorganique et soluble organique) à l'exutoire des bassins versants. Appliqué à 5761 bassins versants, le 
modèle indique une grande variabilité des sources selon les continents mais aussi les caractéristiques 
des bassins versants. L’azote inorganique dissous est essentiellement d’origine agricole : il proviendrait 
à hauteur de 21 % des engrais, 18 % des effluents d'élevage et 15 % de la fixation symbiotique d’azote 
dans les agrosystèmes. L'Europe se distingue par une part très élevée (maximum mondial) des flux 
d’azote sous forme inorganique dissoute caractéristique de sources agricoles (Seitzinger et al, 2006 ; 
Howarth et al, 1996 ; 2008). Les flux de phosphore inorganique dissous y sont aussi particulièrement 
élevés.  

Avec le développement économique, les sources ponctuelles (surtout urbaines) ont été de mieux en 
mieux maitrisées, par opposition aux sources diffuses d’origine agricole plus difficiles à maitriser d'où 
une augmentation de la part relative liée à l’activité agricole par rapport à la part urbaine (Howarth et 
al, 1996 ; Whiters et al., 2014). Pour le phosphore, on peut souligner la forte réduction « historique » 
des flux en Europe, du fait de la généralisation et l’amélioration du traitement des eaux et de la 
suppression des phosphates dans les détergents. Par opposition, après une phase d’augmentation on 
observe une certaine stagnation des flux d’azote. 
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S’il y a eu une probable diminution des flux de NOx d'origine industrielle dans les pays industriels, les 
dépôts atmosphériques d’ammoniac restent une contribution importante, dont une partie d'origine 
animale (Howarth et al, 1996). Les dépôts de N consécutifs à l’usage de combustibles fossiles peuvent 
être localement importants. Les dépôts atmosphériques représentent ainsi entre 4 à 35 % de l'entrant 
total d’azote dans des estuaires (Howarth, 2008).  

Sur la base de modèles les plus récents déployés à l’échelle mondiale (Beusen et al., 2016), la 
contribution de l’agriculture aux flux sortants à la mer serait passée, au cours du XXe siècle, de 20 % à 
50 % pour l’azote (de 6 à 33 Tg N/an), et de 35 % à 55 % (de 2 à 5 Tg N/an) pour le phosphore 
(Figure 5.1). Les sources naturelles apparaissent relativement plus faibles, et proportionnellement en 
diminution, passant pour l’azote, de 74 à 34 % du N total émis, et de 62 to 32 % du P émis.  

 

 

Figure 5.1. Évolution sur 100 ans des sources des apports d’azote (a) et de phosphore (b) aux flux de surface sortant à la mer, 
à l’échelle globale. En mauve : dépôt atmosphérique ; en vert très clair : aquaculture ; en vert clair : eaux usées ; en vert foncé : 
végétation des zones inondables ; cercles : eaux souterraines (agriculture) ; triangles : eaux souterraines (naturelles) ; en bleu 
clair : ruissellement de surface (agriculture) ; en bleu foncé : ruissellement de surface (naturelle) ; en orange : altération de la 
roche. Source : Beusen et al., 2016. 

L’agriculture apparaît comme la source dominante de nutriments pour les eaux de surface.  De 1900 à 
2000, sa contribution représente de 6 (19 % du total) à 33 Tg N/an (51 % of total) et de 2 (35 % du total) 
à 5 Tg P/an (56 % du total). Ce travail de modélisation à l’échelle mondiale souligne l’importance de 
l’héritage dans les flux émis, par la contribution de la nappe (pour l’azote) et des sols (pour le 
phosphore). Le modèle indique un accroissement du rapport moléculaire N:P au cours des dernières 
décennies, en lien avec la stagnation de la fertilisation du phosphore et de l’augmentation toujours 
présente de la fertilisation azotée. Les travaux sur les rivières européennes confirment cette conclusion 
(Grizzetti et al., 2012).  

5.2.2. Au niveau France et Europe 

Le même exercice fait à l’échelle nationale par des modèles très similaires, cette fois sur les têtes de 
bassin versant (ordre de Strahler 2 à 4) et sur la période récente de 2007-2011, indique une rétention 
apparente dans les têtes de bassins versants de 53 (± 24) % pour l’azote, contre 95 (± 29) % pour le 
phosphore (Dupas et al, 2015). En deçà d’un usage des sols dédiés à l’agriculture, de l’ordre de 60%, les 
émissions de N restent faibles, inférieures à 10 kg N/ha/an, fortes mais aussi très variables au-delà. Ces 
données (figure 5.2) indiquent également l’absence de relation simple entre les surplus et les flux 
d’azote , et plus encore pour ceux de phosphore, où la nature, la gestion des surplus, et surtout la 
connectivité des surfaces aux cours d’eau jouent un rôle important. Les sources agricoles diffuses (par 
opposition aux rejets ponctuels issus des stations de traitement), représentent de l’ordre de 97% pour 
l’azote (12.4 ± 7.1 kg N /ha/an), de 46% pour le phosphore (0.31 ± 0.14 kg P /ha/an).  
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Figure 5.2. Relation entre flux et surplus, sur 160 bassins versants français (têtes de bassin versant). Lien avec l’usage agricole 
des sols. Période 2011-2015. (Dupas et al., 2015). 

Une synthèse faite dans les pays d'Europe de l'Ouest indique des tendances similaires. Les ratios des 
flux sortants vers les eaux sur flux entrants sont de 37 à 82 % pour l’azote, soit une rétention apparente 
très variable de 18 à 63%, et de 27 à 38 % pour le phosphore, soit une rétention apparente de 62 à 73% 
(Isermann, 1990).  

Les bassins versants de la Seine et de l’Escaut ont été abondamment étudiés pour leurs bilans en azote 
et en phosphore. Depuis les années 1980, la pollution en phosphore y a fortement diminué, au contraire 
de la pollution azotée (Billen et al., 2007 ; Passy et al, 2013). Les facteurs déterminants des pollutions 
azotées et phosphorées sont l'agriculture (surtout pour l’azote : de l'ordre de 80 %), la forte densité de 
population et le traitement incomplet des effluents urbains (Passy et al, 2013). L'amélioration et la 
généralisation du traitement des eaux usées urbaines et l'interdiction des phosphates dans les lessives 
sont les principales causes de la baisse de la pollution phosphorée. Les flux de phosphore à l’exutoire 
de la Seine ont été divisés par trois depuis 1984, mais sans quasiment de réduction des flux d’azote. Ce 
déséquilibre N/P conduit à des proliférations algales toxiques (Nemery et al, 2005 ; Garnier et al, 2013). 
Des travaux similaires ont aussi été réalisés sur la Loire (Minaudo et al., 2015).   

5.2.3. Cycle de l’azote 

Les travaux sur le cycle de l’azote sont très nombreux et ont été récemment synthétisés dans l’ouvrage 
« The european nitrogen assessment » (Sutton et al., 2011). L’introduction massive d’azote sur les 
surfaces continentales est liée à la découverte du procédé Haber-Bosch de synthèse de l’azote en 1909, 
qui a permis la fabrication industrielle des fertilisants azotés pour l’agriculture, auquel il convient 
d’ajouter l’utilisation de combustibles fossiles (Figure 5.3). Ces deux types d’apports sont largement 
dominants, en particulier dans le nord de l’Europe et aux États-Unis, en lien avec la fertilisation des 
cultures et l’alimentation humaine et animale (McLaughan et al., 2013). A l’échelle européenne, au 
cours des 100 dernières années la production de biomasse a été multipliée par quatre, alors que 
pendant le même temps les « fuites » vers l’atmosphère et l’océan ont été multiplié par trois 
(Figure 5.4). 
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Figure 5.3. Importance de la découverte du procédé chimique Haber-Bosch de synthèse de l’azote (1909), sur le bilan d’azote 
à l’échelle globale. Source : Vitousek et al., 1997. 

 
 

 

Figure 5.4. Évolution sur 100 ans du cycle de l’azote à l’échelle européenne. Source : Van Grinsven et al., 2013. 

 

5.2.4. Cycle du phosphore 

Le phosphore mis en jeu dans les surfaces continentales est, depuis le XXe siècle, essentiellement 
d’origine minière. Les apports aux surfaces terrestres, liés à cette extraction minière, ont 
considérablement augmenté, au point que les ressources encore disponibles apparaissent désormais 
limitées à quelques décennies (Cordell et al., 2009 ; Ashley et al., 2011). L’évolution des apports sous 
forme de fertilisants pour les cultures est bien quantifiée (Figure 5.5). Cette évolution a, comme pour 
l’azote, perturbé l’ensemble du cycle du phosphore, notamment par une augmentation des stocks de 
phosphore du sol et une augmentation des flux vers les eaux continentales et marines. Cependant la 
littérature ne fournit pas pour le phosphore de graphes analogues à ceux élaborés pour l’azote, du fait 
d’une plus grande difficulté à estimer les flux et stocks de phosphore à l’échelle mondiale (alimentation, 
émission vers les systèmes aquatiques). 

Des travaux détaillés ont été faits sur certains hydrosystèmes. A titre d’exemple, on peut citer la 

comparaison entre les rivières de l’Europe (UE) et de l’Asie du Sud-Est (ASEAN) (Garnier et al., 2015, 

Figure 5.6). On constate des flux spécifiques beaucoup plus élevés en Asie, la différence portant surtout 

sur le phosphore issu des sols agricoles, du fait d’une forte fertilisation et de l'érosion. La pollution par 

le phosphore particulaire, surtout d'origine organique en Asie, est aussi liée à l'insuffisance du 

traitement des eaux usées. 
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Figure 5.5. Évolution à l’échelle mondiale de l'utilisation de phosphore sous forme de fertilisant, en termes de quantité totale 
(en pointillé) et de taux moyen par unité de surface des terres cultivées par an (en trait plein). Source : Lu & Tian 2017. 

 

 

Figure 5.6. Flux de P pour les hydrosystèmes de l’Asie du Sud-Est (ASEAN) et de l’Europe (UE). Source : Garnier et al. 2015. 

De cette partie on retiendra :  
- une phase d’augmentation des flux de N et P, liée à l’intensification de l’agriculture et à 

l’urbanisation, avec des trajectoires assez variées selon la taille, l’usage des sols, la connectivité 
des flux. Cette phase d’augmentation est suivie, notamment dans les pays industrialisés, d’une 
diminution assez nette des flux de phosphore s’opérant sur quelques décennies, en lien avec le 
traitement des eaux, mais peu visible sur l’azote, ces deux évolutions entrainant des 
déséquilibres des ratio N :P.  La relative diminution des sources ponctuelles (notamment sur P), 
et dans des situations où elles dominaient (urbanisation), fait porter l’attention sur les sources 
diffuses, tant sur P que sur N. On note le peu d’analyse intégrative des évolutions (N et P, 
prenant en compte le continuum terre-mer).  

- Le lien entre usage du sol, systèmes agricoles et flux n’est pas simple, que ce soit en prenant en 
compte les entrées, ou même les surplus en agriculture. Ce lien est mis en exergue dans 
quelques situations qui correspondent à des évolutions très marquées (afforestation, 
traitement des effluents, …). La difficulté  de faire ce lien est dû au fait qu’il existe des processus 
de rétention et que des stocks se sont constitués dans l’environnement. Il est aussi dû au fait 
que les évolutions lentes des entrées sont masquées par les variations climatiques et des 
processus biogéochimiques en interaction. Toute évolution doit donc s’établir sur au moins 
plusieurs décennies. 
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5.3. Facteurs de contrôle de l’eutrophisation 

Quel que soit l’écosystème aquatique concerné, le compartiment des producteurs primaires, c’est-à-
dire le compartiment des organismes produisant leur propre matière organique, est toujours le premier 
impacté lors des processus d’eutrophisation. Des réactions en chaîne s’ensuivent au sein des autres 
compartiments biologiques avec des conséquences sur les cycles biogéochimiques, les dynamiques des 
communautés biologiques et finalement l’évolution de l’écosystème aquatique dans son ensemble.  

Cette partie détaille dans un premier temps la dynamique des nutriments dans les milieux aquatiques, 
les mécanismes de la production et de la minéralisation de la matière organique. Dans un second temps, 
elle examine les autres facteurs qui influencent ce fonctionnement et contrôlent ainsi l'eutrophisation. 

5.3.1. Dynamique des nutriments dans les milieux aquatiques  

Pascal Claquin 

Université de Caen-Normandie, UMR BOREA 

Pierre Anschutz 

Université de Bordeaux, UMR EPOC 

 

L’assimilation des sels nutritifs a lieu lors de la production biologique (transformation du carbone 

inorganique en carbone organique) et leur minéralisation (transformation du carbone organique en 

carbone inorganique) lors de la respiration. L’eutrophisation se produit quand les conditions nécessaires 

à la production biologique sont amplifiées, conduisant à une augmentation de la production biologique 

(vitesse et maximum). Une des conséquences de l’eutrophisation est une augmentation concomitante 

des processus de minéralisation, et donc une augmentation des réactions de respiration, qui peut 

mener à des conditions anoxiques dans la colonne d’eau.  

5.3.1.1. Production primaire  

La photosynthèse est un processus biologique qui converti l’énergie lumineuse en énergie chimique 

stockée sous forme de carbone organique. Cette production de carbone organique par les organismes 

photosynthétiques est appelée, production primaire de carbone (Falkowski & Raven 2007). A côté de la 

lumière et de la photosynthèse, la chimiosynthèse issue de l’oxydation de molécule inorganique (sulfure 

d’hydrogène ou méthane) relève d’une autre forme de production primaire (non oxygénique) que nous 

ne traitons pas dans ce chapitre.   

La production primaire nette de la planète est estimée à 1017 g.C.an-1 avec 56,4 1015 et 48,3 1015 g.C.an-

1 respectivement pour les écosystèmes terrestres et marin (Field et al, 1998 ; Geider et al 2011, Figure 

5.7). 
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Figure 5.7 : Production annuelle primaire nette (PPN) des principaux écosystèmes mondiaux. Les données sont exprimées en 
pentagramme de carbone (1Pg = 1015g). D’après Geider et al. (2001). 

 

5.3.1.1.1.Compartiment des producteurs primaires 

La production primaire aquatique est supportée par des organismes variés, cyanobactéries, microalgues 

et macroalgues (pélagiques et benthiques), embryophytes (bryophytes, angiospermes etc.) qui 

présentent une très grande diversité phylogénétique bien qu’étant tous des photoautrophes 

oxygéniques. Cette diversité phylogénétique s’explique par les endosymbioses successives (primaire, 

secondaire, tertiaire) (Fig. 5.8) qui ont permis l’acquisition de chloroplastes dans de nombreux phylums 

d’eucaryotes ; les chloroplastes primaires ayant pour origine une cyanobactérie endosymbiotique 

transformée.  

 

Fig 5.8. Schémas des endosymbioses successives expliquant la diversité des eucaryotes photoautotrophes. 



417 
 

Deux grandes lignées sont apparues à l’issu de l’endosymbiose primaire, la lignée verte et la lignée 

rouge. La lignée verte (Chloronbiontes) à l’origine des algues vertes (Chlorophytes + Charales) et des 

végétaux supérieurs (Embryophytes) qui ont colonisé le milieu terrestre. La lignée rouge est quant à elle 

restée cantonnée dans les milieux aquatiques. Les endosymbioses secondaires ont permis l’apparition 

d’une diversité importante d’organismes photosynthétiques en particulier à partir de la lignée rouge 

(Fig 5.9). On peut citer les Straménopiles (algues brunes, diatomées etc), les Haptophytes, les 

Cryptophytes ou encore les Dinophytes. Point particulier concernant les Dinophytes : elles sont issues 

d’endosymbioses secondaires ou tertiaires et deux espèces du genre Lepidodinium ont un plaste ayant 

la lignée verte pour origine. Un article de Paul Falkowski (2004) intitulé « Why is land green and the 

ocean red ? » expose parfaitement cette dichotomie entre le monde aquatique et terrestre. Ce rappel 

phylogénétique est fondamental pour appréhender la diversité biologique, physiologique et 

métabolique des organismes photosynthétiques aquatiques. Cette diversité permet notamment 

d’expliquer la très grande plasticité physiologique que l’on peut observer chez les microalgues en 

particulier leurs facultés d’acclimatation ainsi que la spécificité de métabolites primaires et secondaires 

présents chez ces organismes, dont la synthèse de certaines toxines. 

 

 

Fig. 5.9. Arbre phylogénétique représentant la distribution des taxa de microalgues au sein des lignées eucaryotes.. (a) 
Chlorophyceae, (b) Pseudoscourfieldia sp. (c) Porphyridium cruentum, (d) Gymnochlora dimorpha, (e) Dinoflagellates, (f) 
Odontella sp. (g) Bolidomonas pacifica, (h) Dictyocha sp., (i) Aureococcus anophagefferens, (j) Heterosigma akashiwa, (k) 
Pinguiochrysis pyriformis, (l)  Ochromonas sp., (m) Nannochloropsis salina, (n) Calcidiscus sp., (o) Cryptomonas sp., (p) 
Euglenids. Le symbole "?" indique que l'arbre n'est pas enraciné (d’après Not et al. 2012). 

 

Outre cette diversité phylogénétique présente chez les microalgues, ces organismes se caractérisent 

par une grande diversité de taille (Finkel et al. 2010). Les variations de taille des cellules à l’échelle des 

communautés en fonction des contraintes environnementales constituent un élément clé dans le 

transfert trophique de la production primaire et l’exportation de carbone dans les océans (Finkel et al. 

2010). 
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5.3.1.1.1.Nutriments : carburant de la production primaire 

Au-delà des différences, le caractère photoautotrophe de ces organismes leur impose un certain 

nombre de besoins globalement identiques. Les organismes photosynthétiques ont besoin pour leur 

croissance de lumière, et de nutriments. Le carbone, l’hydrogène, l’oxygène, l’azote, le phosphore, le 

potassium, le calcium le magnésium, le phosphore et le soufre sont des macronutriments considérés 

comme essentiels chez les végétaux au sens large du terme. Un macronutriment est défini comme tel 

lorsque sa concentration est supérieure à 0,1% du poids sec de l’organisme. Des micronutriments, tels 

que le fer, le bore, le manganèse, le zinc, le cuivre, le nickel, le chlore, le molybdène sont également 

essentiels (Raven et al 2007). 

Chez les algues, C, H, O, N, P, Mg, Cu, Mn, Zn, Mo et le Fe sont considérés comme étant essentiels pour 

tous les phylums. S, K, et Ca sont nécessaires pour toutes les algues mais peuvent être partiellement 

remplacés par d’autres éléments. Enfin, Na, Co, Se, Si, Cl, B et I sont essentiels seulement pour certaines 

algues. Par exemple, le silicium est indispensable pour les diatomées. 

 

La stœchiométrie des éléments essentiels du phytoplancton suit à l’échelle globale les rapports dit de 

Redfield. Redfield et ses collaborateurs ont mis en évidence dès 1934 qu’il existait un rapport 

relativement constant entre l’azote, le phosphore l’oxygène et le carbone dans les océans et dans le 

plancton. Ces rapports résultent des équilibres entre les grands cycles biogéochimiques. Les rapports 

de Redfield représentent ainsi en première approximation la composition de la matière organique 

océanique. Les valeurs admises à l'heure actuelle sont : O/C/N/P = 172/106/16/1, ce qui signifie que 

pour un atome de phosphore utilisé lors de la photosynthèse, 16 atomes d'azote et 106 atomes de 

carbone sont consommés alors que 172 atomes d'oxygène sont produits (Redfield 1958). En 1985, 

Brzezinski a complété ces rapports en y ajoutant la silice, élément indispensable à la croissance des 

diatomées, C:Si:N:P = 106:15:16:1 (Brzezinski 1985). En 2004, Klausmeier et al. (2004) ont montré, en 

estimant les rapports optimaux pour la croissance, que les rapports N/P pouvaient varier de 8,2 à 45 en 

fonction des conditions environnementales et que le rapport de Redfield N/P de 16 n’était pas un 

optimum biochimique universel, mais qu’il résultait de la moyenne spécifique des espèces des rapports 

N/P (Geider and La Roche 2002). Dans les lacs, ces rapports sont moins homogènes qu’à l’échelle de 

l’océan global, les rapports C/N, C/P et N/P sont plus élevés que les rapports de Redfield (Hecky et al. 

1993). La composition élémentaire va ainsi varier en fonction des grands groupes phytoplanctoniques 

et des contraintes environnementales (Fig. 5.10) (Geider and La Roche ; 2002 Finkel et al. 2010).  
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Fig. 5.10 : Différences taxinomiques de la stœchiométrie élémentaire du phytoplancton d’après Finkel et al. 2010.  

Concept de limitation 

La loi du minimum fut développée par l’agronome von Liebig (Loi du minimum de Liebig) dans les années 

1840 : « Growth of plant is depend on the minimum amount foodstuff presented ». Cette loi 

initialement appliquée aux végétaux supérieurs énonce que l’élément limitant est : l’élément présent à 

la plus faible teneur qui en fonction des besoins de la plante limitera sa croissance, si tous les autres 

facteurs sont optimaux. Ainsi le rendement d'une culture est limité par cet élément limitant dont 

l’apport, sous forme d'engrais minéral, permet d’accroitre les rendements (N, P, K etc). Cette loi a 

ensuite été complété par Liebscher à la fin du XIXème siècle qui a mis en évidence l’importance de 

respecter des rapports optimaux entre les éléments pour optimiser la croissance (Loi de l’optimum). 

Ces travaux sont à la base de l’agronomie moderne et de l'agriculture intensive développée au XXème 

siècle et sont très fréquemment généralisés au fonctionnement des écosystèmes aquatiques. 

Cependant les phénomènes de co-limitations, de synergies et d’interactions entre les éléments en 

particulier le N et le P sont très présents chez les producteurs primaires terrestres et marins (Elser et al. 

2007, Harpole et al. 2011). Harpole et al. (2011) ont montré que dans plus d’un quart de 641 études 

menées sur des producteurs primaires terrestres et aquatiques (dulçaquicoles et marins), 

l’augmentation de la biomasse répondait uniquement à un effet combiné d’une addition de N et de P 

ou des deux, ajoutés séparément. Ces co-limitations ont des implications importantes pour comprendre 

les effets des apports de sels nutritifs sur la croissance des producteurs primaires, en particulier dans le 

contexte de l’eutrophisation. La seule application des concepts de Liebig ne permet pas d’appréhender 

ces mécanismes complexes.  Ainsi considérer que la fixation de N par les cyanobactéries diazotrophes 

empêche l'apparition de limitation en azote pour le phytoplancton dulçaquicole et donc que P reste la 

principale source d'eutrophisation (Schindler et al. 2008) ne prend pas en compte cette notion de co-

limitation. En appliquant ce paradigme de co-limitation (Davidson and Howarth 2007, fig 5.11), il a été 

montré que l’utilisation de la loi de Liebig appliquée à des communautés était remise en question et 

que son utilisation dans des modèles écosystémiques n’était pas pertinente (Danger et al. 2008). Il 

convient donc d’appréhender le P et le N (Conley et al. 2009) ainsi que leurs interactions avec les autres 

métabolismes, en particulier avec celui du carbone ou celui du silicium dans les zones côtières (Fisher 

et al. 1992, Conley et al. 1993) et ce en fonction des conditions environnementales (Flynn et al. 2015). 
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Fig. 5.11. Nutriments et production primaire. A, Vue conventionnelle de la loi de Liebig du minimum. Ici, après l’ajout d'azote 
(N), N n'est plus limitant, la production augmente jusqu’à la limitation par le phosphore (P) puis par tout autre facteur limitant. 
B, Une modification de la loi du minimum, basée sur une interprétation de la synthèse par Elser et al.2007. Ils supposent que 
les apports et la demande de N et P sont généralement proches de l’équilibre, donc qu'une addition progressive de l’un entraine 
une légère limitation de l’autre. La réduction progressive de chaque limitation produit un effet synergique lorsque les deux 
nutriments sont ajoutés ensemble. D’après Davidson and Howarth 2007. 

Incorporation des éléments nutritifs 

La cinétique d’incorporation des éléments nutritifs dépend du mécanisme d’incorporation impliqué 

(passif, actif, facilité). Dans le cas d’un transport passif, le taux de transport de l’élément sera 

directement proportionnel au gradient électrochimique (en fonction des concentrations extérieure et 

interne). Pour la diffusion facilitée et le transport actif, une saturation des transporteurs membranaires 

du substrat « S » se produit avec l’augmentation de la concentration externe du substrat. Dans ce cas, 

la relation entre l’incorporation et la concentration externe du substrat suit généralement une fonction 

hyperbolique rectangulaire équivalente à l’équation de Michaelis-Menten (Figure 5.12) appliquée pour 

les cinétiques enzymatiques.  

� =
����	[�]


� + [�]
 

Avec V le taux d’incorporation instantané, Vmax le taux maximal d’incorporation à une concentration 

saturante en substrat, [S] la concentration du substrat et Ks la constante de demi-saturation (affinité). 

Plus la valeur du Ks sera faible, plus l’affinité pour le substrat, c’est à dire le nutriment, sera forte. Il peut 

y avoir des variations considérables des valeurs de Ks et Vmax entre les espèces, ce qui permet 

d’expliquer en partie la compétition entre les espèces et le développement massif de certaines espèces 

par rapport à d’autres.  
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Fig. 5.12. Exemple de cinétique de type Michaelis Menten, où V est le taux d’absorption du nutriment, [S] la concentration en 
nutriment du milieu extérieur Vmax : le taux d’absorption à saturation,t Ks : la constante de demi-saturation (concentration 
en nutriment pour V = . Vmax) et αaff : le coefficient d’affinité (ou efficacité) = Vmax/Ks. 

Les valeurs les plus fortes de Ks et Vmax sont mesurées en zones eutrophes et les valeurs les plus faibles 

en zones oligotrophes ce qui traduit une adaptation des espèces à leur environnement. Des facteurs 10 

peuvent être mesurés entre ces paramètres pour des espèces océaniques ou côtières (Garside 1985). 

Pour les microalgues de manière générale, on considère que les espèces de grande taille ont un Ks élevé 

(faible affinité) et que les communautés océaniques ont des Ks faibles. Pour une même espèce, il peut 

y avoir différents écotypes (différents Ks). Cependant, d’autres stratégies ont été décrites avec 

notamment l’utilisation de réserves dans les vacuoles qui permet à de grosses cellules d’être 

compétitives dans un système oligotrophe soumis à des pulses de nutriments. Leur fort Vmax va 

permettre à ces cellules d’incorporer et de stocker de grandes quantités de nutriments lors de leurs 

apports ponctuels  (Harrison et al 1990, Falkowski & Raven 1997).  

Plusieurs types d’incorporation des nutriments peuvent être impliqués. Par exemple, chez la diatomée 

Skeletonema costatum, il a été montré une incorporation biphasique des nitrates (transport actif + 

diffusion) (Figure 5.13). 

 

Fig. 5.13. Exemple de cinétiques multiphasiques d’absorption du nitrate. Source : 
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Le Ks est traditionnellement utilisée comme indicateur de l’affinité de l’espèce pour un nutriment, 

quand celui-ci est limitant dans le milieu. En effet, de nombreuses investigations ont pu démontrer que 

les différences interspécifiques de ces paramètres peuvent être utilisées pour expliquer les mécanismes 

possibles de successions saisonnières, de la dominance et la coexistence des espèces dans la 

communauté phytoplanctonique (Eppley et al. 1969, Nelson & Brzezinski 1990). Dans un 

environnement variable comme les écosystèmes côtiers, une espèce ayant un fort Vmax pourra alors 

être favorisée car elle peut assimiler plus rapidement le nutriment quand celui-ci devient saturant dans 

le milieu. Mais également, l’espèce au plus faible Ks sera favorisée en cas de compétition quand le 

nutriment est limitant dans le milieu. Cependant, le seul examen du Ks ou du Vmax ne suffit pas pour 

déterminer la dominance d’une espèce par rapport à une autre. Les deux valeurs doivent être 

combinées pour déterminer le coefficient d’affinité αaff, correspondant au rapport Vmax/Ks qui est 

proportionnel à la pente initiale de la courbe (Healey 1980). αaff permet de déterminer l’espèce qui aura 

la meilleure efficacité d’absorption aux concentrations sous saturantes. La relation michaelienne 

appliquée aux cinétiques d’absorption est à mettre en parallèle à celle reliant le taux de croissance algale 

à la concentration en substrat dans le milieu. Ce modèle est appelé modèle de Monod (1949) ou « à un 

compartiment », car il est établi sur la simple relation entre la ressource externe et le taux de croissance. 

Initialement développé chez les bactéries par Monod, ce modèle a été transposé au phytoplancton 

(Dugdale et al 1967, Dugdale & Goering 1967). Toutefois, la croissance algale dépend également des 

pools internes en nutriments. L’incapacité du modèle de Monod à prendre en considération cette 

caractéristique physiologique des espèces dans la dynamique de croissance a mené au développement 

du modèle de Droop, ou modèle à deux compartiments (1974), décrivant la relation entre la croissance 

algale et la concentration du pool interne en élément limitant, le quota cellulaire (Q). La notion de quota 

minimum (Qmin) a alors été introduite. Elle correspond au seuil de réserve intracellulaire en dessous 

duquel la cellule perd totalement ses capacités de croissance. Les quotas cellulaires fournissent une 

indication des capacités de réserve mais également des besoins en nutriment que présente chaque 

espèce. Associés aux paramètres cinétiques, ils constituent des éléments d’information majeurs sur les 

processus de compétitions pour les sels nutritifs. Le modèle de Droop permet de mieux appréhender la 

compétition des espèces vis-à-vis des nutriments en considérant l’existence de réserve. Ainsi, la 

croissance n’est pas directement dépendante de la concentration du substrat dans le milieu mais elle 

est dépendante du quota cellulaire du substrat. La croissance sera ainsi possible jusqu’à ce que le quota 

cellulaire atteigne une valeur minimale seuil. En comparant ce modèle entre espèces, il permet entre 

autre de déterminer l’avantage physiologique d’une espèce sur l’autre, pouvant finalement aboutir à sa 

dominance.  

L’absorption des éléments nutritifs chez les macroalgues suit également une relation de type Michaelis 

Menten et dépend également de multiples facteurs physiques tels que la lumière, la température, les 

courants et la dessiccation (Dudley et al. 2010 ; Kim et al. 2013), ainsi que de facteurs biologiques 

propres aux espèces, tels que leur morphologie, leur métabolisme et leur « passé nutritionnel » 

(Rosenberg & Ramus, 1984 ; Pedersen, 1994 ; Neori et al. 2004). La morphologie de l’algue est 

généralement caractérisée par le rapport entre la surface du thalle et son volume. Une augmentation 

de ce rapport conduit généralement à une amélioration de l’absorption en azote de l’algue (DeBoer & 

Whoriskey, 1983). Par exemple, les espèces dites éphémères comme Porphyra sp. et Ulva sp. que l’on 

trouve sur les côtes de la Manche et de l’Atlantique sont deux espèces composées d’un thalle simple de 

forme foliacée avec respectivement une à deux couches de cellules. Leurs thalles se caractérisent ainsi 

par un rapport surface : volume important. Ces espèces éphémères présentent une croissance rapide 

et un métabolisme élevé (Rosenberg & Ramus, 1984 ; Pedersen et al. 2004). Cette capacité 

d’assimilation des nutriments et l’une des caractéristiques qui permet au genre Ulva d’avoir des 

proliférations massives (Jorgensen et al. 2010 ; Liu et al. 2013 ; Fan et al. 2014 ; Perrot et al. 2014). 
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L’ensemble de ces paramètres liés aux caractéristiques de croissance et d’incorporation des sels nutritifs 

est indispensable pour modéliser le développement des producteurs primaires pélagiques et 

benthiques. 

Effet des sels nutritifs sur la photosynthèse/photoacclimatation  

La croissance du phytoplancton et la productivité sont déterminées par la lumière, les sels nutritifs et la 
température. La combinaison de ses facteurs constitue l’environnement de croissance qui est très 
fortement variable spatialement et temporellement. Au-delà des mécanismes d’adaptations, le 
phytoplancton présente une très grande plasticité physiologique qui lui permet de s’acclimater aux 
variations rapides des écosystèmes aquatiques. Afin de maximiser la croissance, le phytoplancton, au 
travers des multiples phyla qui le compose, présente des mécanismes physiologiques lui permettant 
d’optimiser la photosynthèse (Behrendfeld et al. 2008) en fonction des contraintes environnementales. 
Les premières réactions de la photosynthèse en amont du cycle de Calvin- Benson consistent à produire 
de l’ATP et un pouvoir réducteur (NADPH). C’est notamment au niveau de ces premières étapes de la 
photosynthèse qu’une grande plasticité est observée. En fonction de la lumière et de la concentration 
en sels nutritifs notamment en azote, le phytoplancton sera plus ou moins capable de s’acclimater pour 
optimiser sa capacité photosynthétique. Classiquement, lorsque qu’il n’y a pas de limitation par les sels 
nutritifs, le phytoplancton va pouvoir s’acclimater aux variations de lumière. On parle alors de 
photoacclimatation. Les mécanismes de photoacclimatation, que nous ne décrirons pas ici, sont de 
différentes natures et se mettent en place à deséchelles temporelles qui peuvent varier de la seconde 
à la journée (Raven & Geider, 2003). Le phytoplancton va notamment faire varier la quantité de pigment 
présent au niveau des photosystèmes. Au-delà de la chlorophylle a qui est le pigment universel de la 
photosynthèse, les pigments dit accessoires ou surnuméraires peuvent jouer un rôle dans la collecte 
d’énergie lumineuse ou dans la photoprotection. La photoacclimatation à « long terme », c’est à dire à 
l’échelle de plusieurs heures, concerne la structure et la composition des photosystèmes alors que la 
photoacclimatation à « court terme » (de la seconde à quelques minutes) est liée à l’activation du cycle 
des xanthophylles et aux autres différents mécanismes du quenching non-photochimique de la 
fluorescence (NPQ) (Brunet et al 2011). Les limitations en azote et en phosphore vont affecter les 
capacités de photoacclimatation du phytoplancton en affectant notamment la synthèse protéique, les 
phospholipides des membranes et les métabolismes énergétiques (Kolber et al, 1988 ; Young et 
Beardall, 2003 ; Geider et al., 1997, Guerrini et al., 2000, Lynn et al., 2000, Napoléon et al., 2013, 
Behrenfeld et al., 2004). La figure 5.14 tirée de Behrenfeld et al. (2004) résume comment la 
concentration en sels nutritifs influence la régulation des premières phases de la photosynthèse 
notamment en jouant sur les ratios NADPH (reductant) et ATP et les conséquences de ces régulations 
sur les métabolismes du carbone et de l’azote. Selon le schéma proposé dans cette figure (qui est le 
fruit d’une synthèse de nombreux travaux), l'efficacité de l'utilisation de la lumière par les pigments (à 
la longueur spécifique d’absorption des pigments) est plus élevée dans des conditions de forte intensité 
lumineuse et de forte concentration en sels nutritifs et est minimale sous faible lumière dans des 
conditions limitées en sels nutritifs. Dans les écosystèmes eutrophisés, riches en sels nutritifs, le 
phytoplancton et les algues de manière générale disposent ainsi des ressources nécessaires pour 
optimiser leur efficacité et leur capacité photosynthétique, ce qui explique les forts taux de croissance 
et l’accumulation de biomasse observés dans ces écosystèmes.  
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Fig 5.14. Conceptualisation de l'influence de la lumière et des nutriments sur l'efficacité de l'utilisation de la lumière par les 
pigments. Dans chaque cadre, le pool de pigments représente la capacité de collecte de la lumière pour l'ensemble des unités 
photosynthétiques, et il varie en parallèle avec la somme du pouvoir réducteur nécessaire à l'assimilation de l'azote (N), la 
fixation du carbone et la synthèse de l'ATP (ATP). Une augmentation de la lumière diminue les besoins de la cellule en pigment 
pour une demande de pouvoir réducteur donnée, ce qui augmente le rapport carbone/pigment. Une diminution des nutriments 
provoque une diminution du pouvoir réducteur pour les trois voies de synthèse mais la diminution de l’ATP est 
proportionnellement inférieure à la diminution du N ou du C. Source : Behrenfeld et al., 2004. 

5.3.1.2. Dégradation de la matière organique  

5.3.1.2.1.Processus impliqués 

La respiration est le principal moteur de la dégradation de la matière organique (MO) en milieu 
aquatique (d’autres processus, tel que la photo-dégradation, ne sont pas traités ici). La respiration, est 
une réaction d’oxydo-réduction qui se traduit par l’oxydation du carbone organique en dioxyde de 
carbone (CO2). L’oxydation de la MO nécessite un accepteur d’électron. L'utilisation préférentielle de 
l'accepteur d'électron qui produit la plus importante quantité d'énergie libre lors de la dégradation de 
la MO est un modèle bien établi en biogéochimie (Emerson et Hedges, 2003 ; Stumm et Morgan, 1996). 
Ceci explique la séquence verticale bien établie de réactions redox sous l'interface eau-sédiment ou 
dans une colonne d’eau stratifiée, ou encore la séquence temporelle des réactions redox dans un milieu 
aquatique riche en carbone organique qui devient confiné. La séquence de réactions d’oxido-réductions 
débute par la réduction de l'oxygène, suivie par la réduction des nitrates, des oxydes de manganèse, 
des oxydes de fer, des sulfates puis du dioxyde de carbone (Froelich et al., 1979). Cette séquence est 
essentiellement documentée par les changements verticaux de la chimie des eaux interstitielles des 
sédiments et des environnements aquatiques stratifiés, marins ou lacustres. Ces processus respiratoires 
microbiens prévus par la thermodynamique ont été démontrés (Galloway et al., 2004; Jørgensen, 1982; 
Knowles, 1982 ; Lovley et Phillips, 1988). Cette séquence thermodynamique permet de définir la 
réaction la plus favorable pour minéraliser la matière organique. Les calculs thermodynamiques (Stumm 
et Morgan, 1996) montrent par exemple que l’énergie théoriquement dégagée pour une mole de 
carbone organique (représentée par CH2O) est de 479,7 kJ lorsque l’accepteur d’électron est l’oxygène 
à pH 7 (combinaisons des énergies des réactions 1 et 2, Tableau 5.2). Elle diminue pour atteindre 453,5 
kJ quand l’accepteur d’électron est le nitrate réduit en di-azote (N2) à pH 7.. Lorsque le carbone 
organique est oxydé en CO2, les autres composés de la matière organique sont minéralisés, en 
particulier l’azote et le phosphore organique qui sont transformés directement ou indirectement en 
ammonium et en phosphate dissous. In fine, la matière organique peut se conserver dans le milieu 
quand tous ces oxydants sont épuisés.  
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Tableau 5.2 : Demi-réactions d’oxydo-réduction leur énergie libre de réaction dans les conditions standards (25°C, 1 atm, 
activité des composés = 1, et donc, à pH=0) et recalculées pour une eau à pH = 7. Les énergies libres de formation des différents 
composés sont extraites de Wagmann et al (1982) et  Stumm et Morgan (1996), en kJ/mol : e- = 0 ; H+ = 0 ; H2O= -237,14 ; 
CO2= -394,37 ; CH2O= -151,76 ; O2 = 0 ; NO3-= -111,5 ; N2= 0 ; NH4+= -79,37 ; MnO2 (pyrolusite) -465,14 ; MnO(OH) = -557,7 ; 
Mn2+= -228 ; Fe(OH)3 = -699 ; FeO(OH) (goethite)= -489,8 ; Fe2+= -91,84 ; SO42- = -744,46 ; H2S= -27,87 ; CH4=-50,79. Exemple 
de calcul de LogK pour la première réaction : LogK = -(G°r)/RTln(10), avec R = 8.314 J/mol/K, T = 298°K et G°r = 1/4(-
152.23)+1/4(-237.18)-1/4(-394.37) = 1140 J/mol. CH2O représente le carbone organique. La valeur de l’énergie libre est 1/6 
de celle du glucose. 

 Réaction       G°r  Gr à pH=7 
        (kJ mol-1)  (kJ mol-1) 

Oxydation 
1) CH2O+ H2O  =    CO2 + 4 H+ + 4 e-      5,5  +165,2 
Réduction 
2) O2 + 4 H+ + 4 e-   =  2 H2O   -474,2  -314,5 
3) 4/5 NO3

- + 24/5 H+ + 4 e-  =  2/5 N2 + 12/5 H2O  -479,9  -288,3 
4) 1/2 NO3

- + 5 H+ + 4 e-  =   1/2NH4
+ + 3/2 H2O  -339,6  -140,0 

5) 2 MnO2 + 8 H+ + 4 e-  =  2 Mn2+ + 4 H2O  -474,3  -154,8 
6) 4 MnO(OH) + 12 H+  + 4 e-  =  4 Mn2+  +  8 H2O  -578,3    -99,1 
7) 4 Fe(OH)3 + 12 H+  + 4 e-  =   4 Fe2+  +  12 H2O  -417,1    +62,2 
8) 4 FeO(OH) + 12 H+  + 4 e-  =  4 Fe2+  +  8 H2O  -305,3  +173,9 
9) 1/2 SO4

2- + 5 H+ + 4 e-   =   1/2 H2S + 2 H2O  -116,0    +83,7 
10) 1/2 CO2 + 4 H+ + 4 e-   =  1/2 CH4   + H2O    -65,3    +94,4 

 

De nombreuses études ont montré qu’il fallait apporter des nuances ces grands principes généraux 
gouvernés par la thermodynamique pour comprendre les mécanismes qui mènent à l’eutrophisation. 
En effet, ces réactions dégagent de l’énergie. Cette énergie est mise à profit par des micro-organismes. 
Les communautés bactériennes et les différentes fonctions peuvent coexister. Ainsi, plusieurs processus 
peuvent se produire dans un même milieu, ou encore, l’ordre des réactions peut être changépar rapport 
à l’analyse à première vue des données thermodynamiques.  

Citons quelques exemples : i) Il a été montré que la méthanogenèse (réaction 1 + 10) se faisait en milieu 
côtier dès que le milieu était anoxique, même en présence de sulfate ou d’oxydes de fer ou de 
manganèse (Bartlett et al., 1987; Cicerone et Oremland, 1988 ; Hirota et al.,2007 ; Holmer and 
Kristensen, 1994; Magenheimer et al., 1996; Mountfort et al., 1999 ; Oremland et al., 1982) ; ii) 
L’utilisation des oxydes de fer comme accepteur d’électron dépend grandement du pH et de la forme 
minéralogique de la phase Fe(+III) (Betkhe et al., 2011). Certaines formes cristallisées ne sont pas du 
tout favorables, telle que la goethite (FeO(OH), réaction 8) ou l’hématite (Fe2O3). Ainsi, des processus 
de sulfatoréduction ou de méthanogenèse peuvent être favorisés dans des environnements riches en 
oxydes fer, ces derniers étant peu réactifs. La taille des oxydes de fer joue aussi un rôle. Les formes 
colloïdales étant plus oxydantes que les particules plus grandes (Stumm et Sulzberger, 1992). Les oxydes 
de Mn représentent tous des accepteurs d’électron favorables pour oxyder la matière organique. Dans 
les sols, les sédiments et les particules en suspension, les phases Mn(III) sont des polymorphes de 
MnO(OH) (manganite, groutite, feitknechtite) les formes Mn(IV) sont essentiellement la todorokite, la 
pyrolusite et la birnessite (MnO2). Il existe aussi une forme intermédiaire Mn(III-IV), la hausmannite 
(Hem et Lind, 1983). MnO2 est plus stable, mais les formes MnOOH sont plus réactives que les formes 
MnO2. Ainsi, des calculs thermodynamiques montrent clairement que certaines réactions de réduction 
des oxydes de Mn sont possibles avec Mn(IV), mais pas avec Mn(III) (Anschutz et al., 2005); iii) 
l’oxydation du carbone organique par les nitrates réduits en N2 (dénitrification, réaction 1 et 3) est plus 
favorable que celle par les nitrates réduits en ammonium (réduction dissimilatrice de nitrate en 
ammonium –DNRA – réactions 1 et 4). Seule la première réaction devrait se produire. Pourtant la 
seconde a été mise en évidence dans tous types d’environnements aquatiques (Binnerup et al., 1992 ; 
Bonin, 1996 ; Chrisensen et al., 2003 ; Dong et al., 2011 ; Omnes et al. 1996) ; iv) Pour finir ce rapide 
tour d’horizon, la nature même de la matière organique est un paramètre fondamental. Les formes les 
plus réfractaires ne sont pas minéralisées. Certaines formes ne le sont que par les oxydants les plus 
forts, l’oxygène en particulier. D’autres formes sont très labiles, en particulier la matière organique 
fraiche issue de la production primaire aquatique (Blair et Aller, 2012 ; Dauwe et al., 2001 ; Etcheber et 
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al., 2007 ; Hopkinson et al., 1998). Les formes labiles peuvent aussi jouer le rôle d’amorce pour favoriser 
la minéralisation de la matière organique réfractaire. Ce point important explique pourquoi la matière 
organique terrestre réfractaire ne s’accumule pas dans les proportions attendues à l’embouchure des 
fleuves (Bianchi, 2011). Cet effet d’amorce (priming effect) peut aussi permettre la minéralisation de 
matière organique préservée dans un milieu qui devient eutrophe et qui reçoit de la matière organique 
labile qui peut apporter un stock supplémentaire d’azote et de phosphore. 

La matière organique qui est minéralisée est complexe. L’état d’oxydo-réduction du carbone organique 

varie (La Rowe et Van Cappellen, 2012), ainsi que les proportions en éléments majeurs tels que N, P, S, 

Si. (Brzezinski 1985 ; Elser et al., 2000 ; Fagerbakke et al., 1996 ; Geider et La Roche 2002 ; McGroddy et 

al., 2004). Dans la réaction 1 du tableau 5.2, une vision plus complète des nutriments mis en jeu peut 

être donnée en remplaçant CH2O par (CH2O)x(NH3)y(H3PO4)z, où x, y et z représentent les proportions 

relatives de C, N et P dans la matière organique. Ces proportions, dites de Redfield, sont en moyenne 

de 106:16:1 pour la matière organique phytoplanctonique (Redfield, 1934). Elles sont très différentes 

pour la matière organique terrestre, par exemple 1158:24:1 pour des tissus racinaires (Jackson et al., 

1997), 1212:28:1 en moyenne pour les feuillages et 3007:45:1 pour les litières (McGroddy et al., 2004). 

Lorsque la matière organique est minéralisée, le phosphore organique est minéralisé et libéré sous la 

forme d’ion phosphate. L’azote organique est minéralisé. Il est libéré sous la forme d’ammonium. En 

milieu aérobie, l’ammonium est oxydé en nitrate. 

5.3.1.2.2.Processus secondaires  

La combinaison de la réaction 1 du tableau 5.2 avec les autres réactions traduit les réactions primaires 

de dégradation de la matière organique. Tous les composés redox décrits dans ces réactions peuvent 

interagir entre eux, générant des réactions secondaires (Tableau 5.3). Ainsi, l’oxygène est un oxydant 

pour les composés réduits, tels que l’ammonium (processus de nitrification), Mn2+ et Fe2+  les formes de 

soufre réduit (oxydation de H2S et HS- en sulfate), le méthane. D’autres réactions redox ont été décrites 

et publiées. Par exemple, l'ammonium peut être oxydé directement en N2 par les oxydes de Mn en 

présence d'oxygène sans que l'étape de nitrification ne se produise (Hyacinthe et al., 2001 ; Luther et 

al., 1997). Des profils d’O2 et Mn2+ dans des eaux interstitielles de sédiments marins ont montré que 

l'oxygène n'était pas nécessairement l'oxydant primaire du manganèse (Luther et al., 1997; Murray et 

al., 1995). Il s'agirait en fait du nitrate. Une autre étude montre que l’iodate pouvait être à lui seul 

l’oxydant de Mn2+ dans des sédiments bioturbés de l’estuaire maritime du St Laurent (Anschutz et al., 

2000). Des observations ont également mis en évidence une production de nitrate en milieu anaérobie 

(Aller et al., 1998; Anschutz et al., 1998 ; Deflandre et al., 2002; Mortimer et al., 2002). Ce processus 

résulterait de l’oxydation de l’ammonium par des oxydes de Mn (Bartlett et al. 2008 ; Fernandes et al., 

2015 ; Hulth et al. 1999 ; Javanaud et al., 2011 ; Lin et Taillefert 2014 ; Mortimer et al., 2004).  Dans la 

plupart des environnements anaérobies, l’oxydant primaire de Fe2+ est le nitrate (Burgin et Hamilton, 

2007 ; Hyacinthe et al. 1999). Le nitrate peut également être réduit par le méthane (Haroon et al., 2013) 

ou les sulfures de fer (Garcia-Gil et Golterman, 1993 ; Tesoriero et al., 2000 ; Zang et al., 2012). Enfin, le 

méthane dissous dans les eaux porales des sédiments est en grande partie oxydé par le sulfate (Boetius 

et al., 2000 ; Hoehler et al., 1994). Il a été mis en évidence qu’il pouvait être oxydé par les oxydes de fer 

et de manganèse (Beal et al., 2009). Les oxydes de fer présentent aussi une grande variété de formes. Il 

a été montré que seules les formes de Fe(III) les moins bien cristallisées étaient significativement 

réactives lors de l’utilisation de Fe(III) en tant qu’accepteur d’électron de la dégradation de la matière 

organique (Postma et Jakobsen, 1996). Ces oxydes sont aussi les plus réactifs par rapport aux autres 

réducteurs, comme les sulfures (Canfield et al., 1992). Les sulfures de fer peuvent être oxydés par les 

oxydes de manganèse (Aller et Rude, 1982). Enfin, les changements de pH et d'alcalinité dus à la 

production de CO2 et la réduction des sulfates génèrent la dissolution/précipitation des carbonates 
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(Archer et al, 1989; Berelson et al., 1990; Cai et al., 1995; Emerson et Bender, 1981; Hales et al., 1994; 

Jahnke et al., 1994; Martin et Sayles, 1996). 

 
Tableau 5.3. Liste des principales réactions secondaires décrites dans la littérature 

Production de nitrate par nitrification 

 NH4
+ + 2O2 → NO3

- + 2H+ + H2O      (11) 
Oxydation de Mn2+ avec l'oxygène 

 2Mn2+ + O2 + 2H2O → 2MnO2 +4H
+
      

 4Mn2+ + O2+ 6H2O →  4MnOOH + 8H
+       (12) 

Oxydation de Fe2+ avec l'oxygène 

 4Fe2+  + O2+ 10H2O →  4Fe(OH)3 + 8H
+       (13) 

Oxydation de S(-II) avec l'oxygène 

 H2S  + 2O2  →  SO4
2-  + 2H

+        (14) 

Oxydation du méthane avec l'oxygène 

 CH4  + 2O2  →  CO2  + 2H2O       (15) 

Oxydation de Mn2+ avec le nitrate 

 5Mn2+ + 2NO3
- + 4H2O → 5MnO2 + N2 + 8H+      

 10Mn2+ + 2NO3
- + 14H2O → 10MnOOH + N2 + 18H+    (16) 

Oxydation de Fe2+ avec le nitrate 

 5Fe2+ + NO3
- + 12H2O → 5Fe(OH)3 + 1/2N2 + 9H+      (17) 

Oxydation du méthane avec le nitrate 

 5CH4 + 8NO3
- + 8H+ → 4N2 + 5CO2 + 14H2O     (18) 

Oxydation de Fe2+ avec les oxydes de Mn 

 Fe2+ + MnOOH + H2O → Fe(OH)3 + Mn2+      
 2Fe2+ + MnO2 + 4H2O → 2Fe(OH)3 + Mn2+ + 2H+     (19) 
Réduction des oxydes de Mn avec l'ammonium pour donner du diazote 
 3/2 MnO2 + NH4

+ + 2 H+  →  3/2 Mn2+ + 1/2 N2 + 3H2O  

 3 MnOOH + NH4
+ + 5 H+  → 3Mn2+ + 1/2 N2 + 6 H2O    (20) 

Réduction des oxydes de Mn avec l'ammonium pour donner du nitrate 

 8MnOOH + NH4
+ + 14H+ → 8Mn2+ + NO3

- + 13H2O  

 4MnO2 + NH4
+ + 6H+ → 4Mn2+ + NO3

- + 5H2O     (21)  
Oxydation de Mn(II) par l'iodate 

 Mn
2+

 + 1/6 IO
3

-
 + 3/2 H2O  → MnOOH + 1/6 I

-
 + 2 H

+    (22) 

Réduction des oxydes de Mn avec les sulfures 

 8MnOOH + H2S + 14H
+
 →  8Mn

2+
 + SO4

2- + 12 H2O      (23)  
Réduction des oxydes de Mn et de Fe avec le méthane 

 8MnOOH + CH4 + 16H
+
 →  8Mn

2+
 + CO2 + 14 H2O      (24) 

 8Fe(OH)3 + CH4 + 16H
+
 →  8Fe

2+
 + CO2  + 22 H2O      (25) 

Réduction du sulfate avec le méthane 

 SO4
2- + CH4 + →  H2S + CO2 + 2H2O        (26) 

Précipitation des sulfures de fer 

 8Fe(OH)3 + 9 H2S →  SO4
2-  + 8Fe(OH)3 + 20H2O  + 2H

+  
  (27) 

Dénitrification avec les sufures de fer 
 5FeS2  + 14NO3

− + 4H+ → 5Fe2 + + 7 N2  + 10SO4
2 − + 2H2O    (28) 

 

Tout comme pour les réactions primaires de dégradation de la matière organique, les réactions 
secondaires sont thermodynamiquement possibles (Anschutz et al., 2000 ; Hulth et al., 1999 ; Luther et 
al., 1997).  

Ainsi, les réactions biogéochimiques sont des processus d’oxydation/réduction, de 
dissolution/précipitation, d’adsorption/désorption et des changements de spéciation. Les réactions 
d'oxydo-réduction provoquent la dissolution/précipitation (p. ex. Fe, Mn). Les propriétés d'adsorption 
des sédiments changent de zone en zone, en raison, par exemple de la présence/absence d'oxydes de 
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Fe ou Mn. La spéciation des éléments dissous ou particulaires change aussi de zone en zone. En 
particulier, la mobilité et la spéciation des sels nutritifs sont déterminés par tous ces processus.  

5.3.1.3. Processus réactionnels dans le cycle de l’azote 

L’azote est un élément essentiel à tous les organismes. Il est présent dans les protéines (acides aminés), 

les acides nucléiques, et divers polymères. L’atmosphère est le plus important stock d’azote où il se 

trouve sous forme gazeuse (N2). Certains procaryotes sont capables de fixer l’azote atmosphérique. 

L’azote organique et les ions inorganiques (ammonium, nitrite et nitrate) pouvant être utilisés par les 

organismes vivants constituent un stock plus limité (Post et al., 1985) 

L’azote inorganique possède plusieurs états d’oxydation allant de –3 (ammonium et groupement amine) 

à +5 (nitrate). Les nombreuses transformations de l’azote permettent à cet élément de circuler entre le 

compartiment atmosphérique et les milieux terrestres et aquatiques et de déterminer en partie la 

productivité biologique des habitats (Galloway et al., 2004 ; Vitousek et al., 2002) et l’épuration des 

milieux riches en azote (Vymazal, 2007) 

5.3.1.3.1.Fixation de l’azote 

L’azote atmosphérique n’est pas disponible pour la plupart des organismes en raison de l’énergie 

nécessaire pour casser la triple liaison qui constitue la molécule de N2, ce qui rend ce composé 

quasiment inerte. Tout l’azote disponible pour les organismes vivants dérive initialement de la fixation 

de cet azote moléculaire gazeux, soit grâce à la foudre, soit grâce à quelques espèces de 

microorganismes spécialisés qui peuvent fixer N2. La fraction issue des éclairs est minime. Elle provient 

de conditions éphémères où de hautes températures et pressions permettent au N2 et à l’O2 de former 

NOx. La fixation biologique d’azote se produit soit à partir de microorganismes qui vivent dans les sols, 

les sédiments ou les eaux, soit en association symbiotique avec les racines de plantes terrestres ou 

aquatiques. Le processus de fixation d’azote se produit surtout dans les habitats pauvres en azote 

(Cejudo et al., 1984). Le taux de fixation d’azote est généralement contrôlé par le rapport N:P (Chapin 

et al., 1991, Smith, 1992). L’ajout de P stimule la fixation d’azote. Suivant le milieu considéré, la fixation 

de l’azote peut être conduite par des bactéries et des archae qui convertissent l’azote moléculaire en 

ammoniac (Howarth et al., 1988). Les cyanobactéries sont les principaux microorganismes fixateurs 

d’azote dans les milieux aquatiques (Paerl, 1990). Ces microorganismes tirent l’énergie nécessaire à la 

fixation de l’azote grâce à la photosynthèse. Le taux de fixation d’azote par les cyanobactéries est 

généralement un ou deux fois plus grand que celui des bactéries hétérotrophes du sol.  

L’activité de l’homme a très largement impacté le cycle global de l’azote, puisqu’en plus des processus 

naturels de fixation d’azote, l’homme produit des engrais azotés à partir de la réaction Haber-Bosch 

(Smil, 2001). Cette réaction est basée sur la combustion de gaz naturel qui produit de l’hydrogène. Cet 

hydrogène est combiné au N2 atmosphérique à haute pression et haute température pour former de 

l’ammoniac. Les volumes fabriqués de nos jours par ce processus sont à peu près équivalents à la 

quantité d’azote fixé naturellement.  

5.3.1.3.2.Assimilation de l’azote 

La disponibilité de NH4
+ et NO3

- est variable selon les environnements. Les producteurs primaires 

peuvent assimiler les deux formes. L’azote inorganique est ensuite converti en groupe amine (—NH2). 

La conversion du nitrate en —NH2 est une réduction qui demande de l’énergie. La réaction est catalysée 

par une enzyme, la nitrate réductase. L’assimilation de NH4
+, qui est déjà réduit demande en théorie 

moins d’énergie. Pourtant les plantes montrent généralement une préférence pour l’assimilation du 

nitrate. Plusieurs auteurs suggèrent que l’utilisation de NH4
+ serait défavorisée en raison de sa faible 
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mobilité par rapport au NO3
- dans les sols et les sédiments, dû aux interactions du cation avec les sites 

d’échanges sur les argiles notamment; la plante doit alors compenser les charges quand elle utilise 

l’ammonium, ce qui lui demanderait plus d’énergie que l’assimilation du nitrate (Haynes et Goh, 1978 ; 

Middleton et Smith, 1979) 

5.3.1.3.3.Ammonification ou minéralisation 

La décomposition de l’azote de la matière organique débute par la libération d’acides aminés et d’autres 

composés organiques azotés simples qui peuvent être directement assimilés. La transformation de ces 

composés en ammonium est appelée ammonification (Kadlec et Knight, 1996). En fonction de la 

complexité structurale de la matière organique, l’ammonification peut être une simple réaction de 

désamination ou une série de processus métaboliques complexes faisant intervenir des enzymes.  

5.3.1.3.4.Nitrification  

La nitrification est un processus aérobie en deux étapes au cours desquelles, l’ammoniac (NH3) ou l’ion 

ammonium (NH4
+) sont oxydés en nitrite puis en nitrate (Hauck, 1984). Ce processus est couplé à la 

fixation de carbone par des bactéries chimioautotrophes, généralement classées dans les genres 

Nitrosomonas et Nitrobacter (Meyer, 1994 ; Paul et Clark, 1996). La première étape de la nitrification 

(nitrosation) est réalisée par les bactéries nitrosantes, parfois nommées AOB (Ammonia–Oxidizing 

Bacteria) qui sont strictement aérobies. Ces bactéries oxydent l’ammonium en nitrite. La seconde étape 

de la nitrification est réalisée par les bactéries nitratantes qui oxydent immédiatement le nitrite. Ainsi, 

le nitrite est généralement présent à de très faibles concentrations dans l’environnement. Ce groupe 

bactérien convertit le nitrite en nitrate grâce à une enzyme, la nitrite oxydoréductase. Certains 

microorganismes tels que des bactéries hétérotrophes et des champignons sont capables d’effectuer 

une nitrification hétérotrophe. 

5.3.1.3.5.Dénitrification 

La dénitrification est un processus hétérotrophe anaérobie où le nitrate sert d’accepteur d’électron 

pour l’oxydation du carbone organique. Le nitrate est converti en azote gazeux (N2O et N2) (Hauck, 1984; 

Jetten et al., 1997; Paul and Clark, 1996). La capacité à dénitrifier est très largement distribuée au sein 

de différents groupes taxonomiques de bactéries hétérotrophes. Le processus de dénitrification est 

contrôlé par le passage de conditions aérobies à des conditions anaérobies (Bonin et al., 1989). La 

dénitrification peut toutefois se produire en présence d’oxygène en faible concentration (Kuenen and 

Robertson, 1987). Les bactéries dénitrifiantes convertissent le nitrate en oxyde nitrique (NO) via le 

nitrite, puis en protoxyde d’azote gazeux (N2O) et enfin en diazote gazeux N2. La dénitrification se fait 

essentiellement dans les sols et les sédiments. En milieu aquatique, elle est réalisée dans les sédiments 

anoxiques (Bianchi et al., 2012).  

5.3.1.3.6.Volatilisation de l’ammoniac 

Ce processus physico-chimique est lié à l’équilibre entre la forme dissoute et gazeuse de NH3. 

L’ammoniac peut être volatilisé des eaux vers l’atmosphère dans les zones humides naturelles ou 

artificielles (Hargreaves, 1998 ; Vymacal, 2007). Ce processus devient significatif uniquement lorsque le 

rapport entre NH3 et NH4
+ devient important. Ceci se produit dans les eaux dont le pH est basique. En 

effet, le rapport NH3 :NH4
+  est de 0,1 à pH 8,3 ; il est de 1 à pH 9,3. De tels pH sont cependant courants 

en journée dans les milieux aquatiques peu profonds, durant les périodes où l’activité photosynthétique 

des macrophytes notamment fait considérablement baisser la pression partielle de CO2 dissous, et donc 

augmenter le pH. 



430 
 

5.3.1.3.7.Autres processus de transformation des nitrates 

Les principaux processus d’extraction des nitrates des milieux aquatiques sont ceux décrits ci-dessus 

(assimilation et dénitrification). Depuis 20 ans, de nombreux travaux ont mis en évidence des processus 

microbiens alternatifs, parmi lesquels la réduction dissimilatrice du nitrate en ammonium, la 

dénitrification via l’oxydation des sulfures ou du fer ferreux et l’anammox qui consiste en L’oxydation 

de l’ammonium en N2, avec le nitrite comme accepteur d’électron (Kuypers et al., 2003 ; Mulder et al., 

1995 ; Schmidt et al., 2002 ; Strous et al. ; 1999). Ce processus est important dans les zones très 

productives tels que les up-welling (Dalsgaard et al., 2003 ; Kuypers et al., 2003). Il a cependant été mis 

en évidence dans tout type de milieu pauvre en oxygène où l’ammonium est oxydé en nitrite 

(sédiments, zones humides…).  

5.3.1.4. Le contrôle de la disponibilité du phosphore 

Le phosphore représente moins de 0,1% (en masse) de la composition élémentaire de la lithosphère 

mais c’est un composant essentiel du vivant. On le retrouve dans les nucléotides, l’ADN, les 

phospholipides des membranes cellulaires, les enzymes, dans le transfert d’énergie dans les cellules 

(ATP-ADP).  

Le phosphore est un nutriment limitant pour la productivité biologique (Elser et al., 2007). A l’échelle 

des temps géologiques, sa disponibilité est considérée comme étant le contrôle majeur de la 

concentration en oxygène de l’atmosphère (Van Cappellen et Ingall, 1994). Le phosphore est utilisé en 

tant qu’engrais en agriculture. L’économie et l’exploitation du phosphore ont une implication sérieuse 

dans la sécurité alimentaire (Cordell et al., 2012). Le phosphore primaire a une origine géologique. Il est 

présent dans les roches magmatiques essentiellement sous forme d’apatite. On retrouve cette famille 

de minéraux dans les roches sédimentaires. Le phosphore est libéré sous la forme d’ion phosphate 

quand ces roches sont altérées. Les ions peuvent être transportés dans les eaux naturelles, être 

adsorbés sur des particules inorganiques ou être assimilés et incorporés dans la biomasse, où le 

phosphore participe à diverses fonctions métaboliques (Ruttenberg, 2004). 

Dans les compartiments aquatiques, lithologiques et biologiques, le phosphore existe essentiellement , 

sous forme de phosphate (l’état d’oxydation +5). Des travaux récents ont montré que les formes 

réduites du phosphore tels que les phosphites ou phosphonate (P+3) pouvaient aussi participer au cycle 

du phosphore (e.g. Geng et al. 2010 ; Hanrahan et al., 2005 ; Pasek et al., 2014 ; Stone et White, 2012 ; 

Van Mooy et al., 2015). L’étude de cette fraction réduite du P est encore assez embryonnaire dans les 

sciences de l’environnement.   

Dans l’eau, le phosphore est essentiellement sous forme d’ion phosphate correspondant à l’équilibre 

de dissociation de l’acide orthophosphorique (H3PO4 ↔ H2PO4
-+ H+ ↔ HPO4

2-+ 2H+ ↔ PO4
3- + 3H+). 

Mais en raison de la forte affinité de ces anions pour les surfaces des particules, les phosphates sont 

peu solubles. Le phosphore dissous existe aussi sous des formes organiques plus ou moins facilement 

décomposables (Dunne et Reddy, 2005).  

La minéralisation de la matière organique via les différents métabolismes hétérotrophes libère les ions 

phosphate dans le milieu, où ils deviennent disponibles pour la production biologique. L’adsorption des 

ions phosphates sur les oxydes et oxyhydroxydes de fer et d’aluminium a été très abondamment étudiée 

en sciences du sol, parce que le phosphore est un nutriment limitant dans les écosystèmes terrestres et 

le piégeage par adsorption du phosphore naturel ou issus des engrais impacte les niveaux de production 

agricole et forestière (e.g., Barrow, 1983; Frossard et al., 1995; Guzman et al., 1994). Les 

oxydes/oxyhydroxydes de fer(III) (Fe(III)-ox) peuvent être dissous par réduction dans les milieux 
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réducteurs, ce qui libère le phosphore associé. En conséquence, les conditions redox jouent un rôle 

important dans la biodisponibilité du phosphore. 

Le principal puits de phosphore en milieu aquatique est l’enfouissement dans les sédiments (Broecker 

et Peng, 1982; Ruttenberg, 1992). Les échanges entre les sédiments et l’eau surnageante se font au 

travers des processus biogéochimiques benthiques, parmi lesquels la minéralisation du P organique, le 

cycle redox du fer et les flux benthiques de phosphore (Krom et Berner 1980; Mortimer 1941; Sundby 

et al. 1992). Le phosphore associé à la matière organique qui arrive au fond est donc rapidement 

minéralisé en phosphate dissous par les organismes benthiques. Il peut alors diffuser dans les eaux 

interstitielles pour regagner la colonne d’eau. Par conséquent, seule une partie du phosphore qui atteint 

le sédiment y est enfouie. Une portion du phosphore des eaux interstitielles issu de la minéralisation de 

la matière organique peut être adsorbé sur les Fe(III)-ox détritiques ou authigéniques dans la zone 

oxydée des sédiments (e.g., Jensen et al. 1995; Krom et Berner 1980; Lijklema, 1980 ; Lajtha et Harrison, 

1995 ; Slomp et Van Raaphorst 1993; Slomp et al. 1996a; Slomp et al. 1996b; Sundby et al. 1992). Ainsi, 

la séquestration du phosphore dépend largement de la capacité d’adsorption du sédiment. Cette 

capacité est directement liée à la quantité d’oxydes de fer présents dans les sédiments. Une fois que 

ces sédiments se retrouvent dans la zone anoxique des sédiments, soit par enfouissement, soit par de 

l’advection par bioturbation, la fraction la plus réductible des Fe(III)-ox peut être réduite et dissoute, ce 

qui libère les ions phosphate (Anschutz et al. 1998 ; Heggie et al. 1990 ; Sundby et al. 1992). En effet, 

les sédiments des marges continentales et des lacs présentent généralement une diminution des 

teneurs en phosphore particulaire inorganique dans les premiers centimètres sous l’interface eau-

sédiment. Cette perte de capacité d’adsorption est liée à la réduction des oxydes de fer dans la zone 

anaérobie du sédiment (Jensen et al. 1995 ; Krom et Berner, 1980 ; Sundby et al., 1992). Une fraction 

des phosphates réactifs libérés diffuse vers la zone superficielle aérobie du sédiment et il se crée un 

équilibre d’adsorption-désorption entre les oxydes de fer et le milieu interstitiel (Sundby et al., 1992). 

Cet équilibre maintient un gradient de concentration en phosphate dissous entre le sédiment et l’eau 

surnageante. Une partie des phosphates libérés dans la zone anaérobie peut précipiter dans certaines 

circonstances sous des formes authigènes d’apatite, lorsque les eaux sont fortement sur-saturées (Lucas 

et Prévôt, 1991 ; Ruttenberg et Berner, 1993). Le phosphore peut être enfoui pour de longues périodes 

sous la forme de P-organique et d’oxydes de fer réfractaires et d’apatite. L’apatite peut être issue de 

processus magmatiques, biogéniques ou authigéniques. L’apatite authigénique forme les gisements de 

phosphorite sédimentaires (Baturin et al. 1972; Filippelli, 2011 ; Froelich, 1988; Jahnke et al. 1983). 

L’apatite biogénique est le constituant principal des os et des dents des vertébrés. D’autres formes de 

minéraux phosphatés authigéniques ont été décrits dans des sédiments marins ou lacustres. Par 

exemple, la vivianite, un phosphate de fer ferreux se forme dans les sédiments anoxiques où le fer 

dissous peut s’accumuler dans les eaux interstitielles (Anschutz et al., 1999 ; Dijkstra et al., 2016 ; 

Martens et al., 1978; Ruttenberg et Goni, 1997a; Ruttenberg et Goni 1997b). 

Ainsi, il est nécessaire de connaître la spéciation solide du phosphore pour pouvoir décrire son 

comportement dans les environnements aquatiques et les sols. Etant donné que le P représente 

souvent moins de 0,5% de la masse des particules, les différentes phases porteuses de P sont difficiles 

à séparer de la matrice sédimentaire ou du sol. Les méthodes physiques d’étude de roches telles que la 

diffraction des rayons-X ou la microscopie électronique ne peuvent être utilisés que pour l’étude des 

phosphorites (Schuffert et al. 1990).  C’est la raison pour laquelle plusieurs auteurs ont développé des 

techniques d’extractions chimiques qui permettent de dissoudre sélectivement les fractions porteuses 

de P, tel que le P faiblement adsorbé sur les particules, le P associé aux Fe(III)-ox, les différentes formes 

d’apatite et le P associé à la matière organique.  
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Le P faiblement adsorbé est la fraction qui peut être facilement désorbée dans l’eau quand la 

concentration en phosphate dissous diminue, ou quand la salinité augmente, comme dans les estuaires 

(Deborde et al., 2007 ; Fox et al., 1986). Cette fraction échangeable peut être déterminée par de l’eau 

pure (Aminot et Andrieux 1996 ; Psenner et al. 1984), une solution de chlorure d’ammonium (Williams 

et al. 1971), de chlorure de sodium (Li et al. 1973), ou de magnésium (Ruttenberg 1992). La 

communauté des sciences du sol utilise souvent la méthode Olsen (Olsen et al., 1954) qui est une 

solution de bicarbonate de sodium. 

De nombreuses techniques ont été mise au point pour extraire le P associé aux oxydes de fer. Les 

solutions d’attaques consistent en un composé réducteur à pH tamponné. La solution citrate-dithionite 

buffered (CDB) (Aguilera et Jackson, 1953; Mehra et Jackson, 1960) est celle qui a été le plus souvent 

utilisée pour quantifier le P associé aux Fe(III)-ox (Ruttenberg, 1992; Jensen et Thamdrup, 1993). Cette 

solution dissous toutes les phases Fe(III)-ox. D’autres solutions sont décrites pour séparer les différentes 

phases de Fe(III)-ox  (e.g. Poulton et Canfield, 2005). Ces solutions utilisent de l’hydroxylamine-HCl 

(Chester et Hughes, 1967), de l’oxalate d’ammonium (Philips et Lovley, 1987) ou de l’ascorbate 

(Anschutz et al., 1998; Caetano et Vale, 2002; Hyacinthe et Van Cappellen, 2004; Kostka et Luther, 1994 ; 

Rozan et al., 2002). Le phosphore associé à l’apatite est généralement extrait avec une solution de 1N 

HCl (Hieltjes et Lijklema, 1980; Psenner et al., 1988 ; Williams et al., 1971; Williams et al. ; 1976). Mais 

puisque cette solution dissous aussi des oxydes de fer, la spéciation solide du fer est généralement 

réalisée par des extractions séquentielles qui utilisent successivement les extractions sélectives décrites 

plus haut (Aspila et al., 1976; Jensen et al., 1995; Lucotte et D'anglejan, 1985; Ruttenberg et al., 2009). 

Le phosphore organique est souvent présenté comme étant la différence entre le phosphore total et 

les formes inorganiques extraites. (Aspila et al., 1976). Il est aussi déterminé par des attaques 

spécifiques en fin d’attaques séquentielles (Anschutz et Deborde, 2016 ; Bastula et Krivonosova, 1973 ; 

Lucotte et D'anglejan, 1985; Stewart and Tiessen 1987; Ruttenberg, 1992; Vink et al., 1997). 

5.3.1.5. Synthèse sur les processus en milieux aérobies et anaérobie 

Les processus aérobies sont ceux qui se produisent dans les environnements oxygénés. Si on résume la 

synthèse des processus décrits plus haut, on peut noter que la dégradation de la matière organique est 

plus efficace en présence d’oxygène. La minéralisation libère du phosphore et de l’azote inorganique 

dissous. Le nitrate est la forme la plus stable dans les milieux aquatiques bien oxygénés. L’ammonium 

est rapidement nitrifié en milieu aérobie. En milieu faiblement oxygéné, le nitrite peut s’accumuler 

parce que la conversion du nitrite en nitrate est limitée. Ce type d’environnement favorise le processus 

d’anammox. La solubilité apparente des ions phosphates est limitée en milieu oxygéné, essentiellement 

en raison de l’affinité de ces ions avec les oxydes de fer, qui sont stables en présence d’oxygène. 

Cependant, lorsque les surfaces d’adsorption sont saturées, les phosphates peuvent s’accumuler en 

solution. Les processus anaérobies sont ceux qui se produisent en l’absence d’oxygène. Ces milieux ne 

sont pas dépourvus d’oxydants, puisque cette notion d’oxydo-réduction est relative. Par exemple, les 

oxydes de Mn et de Fe peuvent être présents dans les milieux anoxiques et peuvent oxyder des 

composés réduits tels que les sulfures ou le méthane. L’ammonium est la forme stable de l’azote. Il peut 

toutefois être oxydé en nitrate par des oxydants, tels que les oxydes de Mn. Le phosphore peut être 

libéré dès lors que les oxydes de fer riches en phosphate adsorbé sont dissous par réduction. L’absence 

d’oxygène ne suffit pas à réduire les oxydes de fer. Il faut un réducteur fort, tel que le sulfure ou de la 

matière organique labile. La matière organique labile est minéralisée par les processus anaérobie. La 

matière plus réfractaire peut persister dans ces milieux. En revanche, sa dégradation est favorisée par 

effet d’amorce quand de la matière organique labile est apportée. Les oscillations redox amplifient la 

minéralisation de la matière organique (Abril et al., 2010 ; Aller, 1994; Sun et al., 1993). 
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5.3.2. Rôles des autres facteurs de contrôle (paramètres physiques) 
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5.3.2.1. Lumière & Température 

 
La lumière et la température sont des facteurs physiques fondamentaux qui contrôlent la croissance 
des organismes photosynthétiques. L’effet de la température sur les processus d’eutrophisation est 
décrit dans de nombreux exemples présentés dans ce chapitre. De manière générale, les augmentations 
de température allongent la durée de la phase thermiquement favorable pour que la photosynthèse 
puisse se réaliser. En conséquence, dans le contexte du réchauffement climatique les phases de 
désoxygénation des milieux aquatiques devraient être plus fréquentes et plus marquées (Portnoy 1991). 
Cela entrainera une augmentation de la concentration en ammonium toxique pour les organismes 
aquatiques, une stimulation des processus microbiens  
(Mulholland et al., 1997), et une plus grande disponibilité en nutriments (Pant 2007).  

5.3.2.2. Les conditions hydrauliques, hydrologiques, l’hydrodynamisme (temps de 
résidence), et l’érosion sont des facteurs physiques qui peuvent également jouer un rôle dans 
les processus d’eutrophisation. Hydraulique/Hydrologie  

5.3.2.2.1.Fluctuations piézométriques 

L’assèchement des sédiments modifie les propriétés du substrat en augmentant la disponibilité des 

éléments nutritifs tels que le phosphore et l'azote (Corstanje et Reddy, 2004, Song et al., 2007). Ceux-ci 

influencent à leur tour la croissance des plantes en augmentant la fertilité et le taux de décomposition 

de la matière organique, mais aussi la disponibilité de l'ammoniac et l'anoxie résultante lorsque le niveau 

d'eau remonte. Les caractéristiques des sédiments comme la granulométrie et la teneur en matière 

organique influencent la rétention d'eau dans les sédiments (Walczak et al., 2002, Rawls et al., 2003, De 

Wilde et al. 2017). Les sédiments riches en matières organiques ont une capacité plus élevée que les 

substrats minéraux à retenir l'humidité résiduelle pendant les périodes d’assec. Le limon et les 

sédiments argileux ont également une grande capacité à retenir l'eau par rapport aux sédiments 

grossiers (Walczak et al., 2002; Saxton et Rawls, 2006). Par conséquent, pour une même durée 

d’assèchement, l'intensité de la contrainte hydrique diffère entre les types de sédiments, influençant 

ainsi la résistance et la résilience des communautés associées (De Wilde et al 2017). 

5.3.2.2.2.Temps de résidence  

Le temps de résidence de l’eau dans un écosystème aquatique ou dans une partie de celui-ci 
conditionne le développement des proliférations algales. En effet, plus le temps de résidence de l’eau 
est long, moins vite est évacué le plancton formé, et plus les échanges entre les organismes 
photosynthétiques et les nutriments dissous sont importants, augmentant potentiellement le risque 
d’eutrophisation. Ainsi, les étangs, les lacs naturels ou de barrage, les biefs, les tronçons à faible pente, 
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les bras morts de cours d’eau, les lagunes sont des sites particulièrement sensibles à l’eutrophisation 
du fait de leur confinement (Hosper 1985 ; Donk et al. 2008). 
En milieu marin, il en est de même pour les anses, les fonds de baie, les vasières de décantation en 
bordure d'estuaire ou sur de grands estrans rectilignes lorsqu’ils sont abrités par un chapelet d’îles, 
comme par exemple les Frises hollandaise et allemande. La faible pente de ces milieux s’accompagne 
d’une très faible vitesse du courant, générant un temps de résidence des eaux long. Le va-et-vient des 
marées n’a dans ces cas qu’un impact mineur sur ce temps de résidence des eaux. A l’inverse, les baies 
naturellement reliées à l’océan par un goulet étroit, telles que la rade de Brest et le golfe du Morbihan 
en Bretagne par exemple, génèrent d’intenses courants liés à la marée qui diluent rapidement les 
apports provenant des bassins-versants et les éloignent vers la haute mer.  
Au confinement latéral des milieux, lié à leur position géographique, peut s’ajouter un confinement 
vertical, qui peut survenir lorsqu’une stratification thermique des eaux se met en place, comme dans 
les lacs profonds. Le confinement vertical peut aussi être dû à un gradient de salinité en mer côtière, 
résultant du faible mélange du panache d’eau douce d’un fleuve dans l’eau de mer, comme dans le cas 
de la Vilaine ou de la Loire. Ce confinement vertical dû à la salinité s’estompe vers le large, mais fait 
place en été sur les fonds de plus de 100 m à une stratification verticale thermique comme en lac 
profond. Cette stratification facilite le démarrage de la prolifération phytoplanctonique printanière en 
bloquant les cellules végétales dans une couche de quelques mètres sous la surface, bien éclairée et 
riche en nutriments. 

 

5.3.2.2.3.Érosion dépôt 

Les processus d’érosion et de dépôt peuvent contrôler les flux et la disponibilité des nutriments pour 
les organismes aquatiques et terrestres, le long des cours d’eau, mais également le long des berges 
lacustres, par exemple. Ainsi, les processus d’érosion chroniques et ou intenses conduisent à la 
dominance d’un substrat grossier, pour lequel l'humidité du sol et la disponibilité des éléments nutritifs 
est faible (Stromberg, Beauchamp, Dixon et al., 2007). Ainsi, la disponibilité en nutriments est la plus 
faible dans les zones fortement érodées, et les producteurs primaires doivent dans de telles situations 
collecter les nutriments dans l’eau.  
Les zones dominées par les dépôts sont en général riches en éléments nutritifs, car les dépôts de 
sédiments fins dans la zone riveraine peuvent approvisionner les organismes en matières organiques et 
en éléments nutritifs, et créer potentiellement des conditions eutrophes (Johnson, 1994, Schwarz et al., 
1996). Les processus de dépôt réduisent la porosité du substrat par dépôt de sédiments fins, ce qui 
entraîne une déconnexion entre les eaux de surface et les eaux souterraines, potentiellement associée 
à une augmentation des températures estivales de l’eau, une augmentation de l'eutrophisation et une 
anoxie du substrat. De tels procédés aboutissent souvent à une faible richesse en espèces végétales 
hydrophytes et hélophytes (Brock, Van der Velde et Van de Steeg, 1987, van Geest, Wolters et Roozen 
et al., 2005). 
 

Encadré 5.1 - Facteurs de contrôle de l’eutrophisation dans les estuaires. (Mario Lepage) 

La luminosité - Lorsque l’eau est turbide, comme dans une majorité d’estuaires européens, les effets d’une forte concentration 
en nutriment peuvent parfois passer inaperçus car ils ne sont pas accompagnés de forte production phytoplanctonique (Joint 
& Pomroy, 1981; Irigoien & Castel, 1997; Chai et al., 2006). Dans ce cas, les manifestations de l’eutrophisation sont souvent 
exportées vers la zone côtière adjacente dans le panache estuarien (Cloern, 1987; Bode & Dortch, 1996).  

Les nutriments - Le deuxième facteur nécessaire à la prolifération algale concerne les teneurs en nutriments. Les relations entre 
teneur en nutriment et temps de résidence ne sont pas parfaitement claires mais il semble que les ratios N:P en particulier 
sont largement en cause dans la limitation ou la prolifération du phytoplancton et des macroalgues (Ni Longphuirt et al., 2016). 
Ce sont les teneurs en nutriments qui agissent comme facteur limitant de la prolifération si les conditions de transparence de 
l’eau et de luminosité sont optimum (Lancelot et al., 2004).  Par exemple, dans le panache de la Seine et en baie de Vilaine, 
l’élément limitant au printemps à proximité de l’embouchure est le phosphore, tandis que plus au large, l’azote devient 
limitant, surtout en été (Ménesguen, 2001).  L’azote inorganique semble toutefois avoir un rôle plus important dans la 
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prolifération des algues. Les ulves, responsables de nombreuses marées vertes, ont la capacité d’utiliser plusieurs formes de 
l’azote comme les nitrates ou l’ammonium (Riccardi & Solidoro, 1996). Les marées vertes en estuaires ont parfois un impact 
négatif sur les communautés benthiques mais également sur les peuplements de poissons (Le Luherne et al., 2016). 

Le temps de résidence - Le troisième critère, fortement lié au second, concerne le confinement ou l’hydrodynamisme. En effet, 
le faible renouvellement lié à la géomorphologie du site ou à la stratification verticale des masses d’eau entraine une faible 
dilution des intrants et peut provoquer des accumulations en excès conduisant à des phénomènes d’eutrophisation et 
d’hypoxie dans les couches inférieures. La stratification de la colonne d’eau en présence de thermocline ou d’halocline vient 
aggraver l’hypoxie en limitant les échanges gazeux avec les couches superficielles bien oxygénées (Levin et al., 2009). Le temps 
de résidence en estuaire tient principalement à la géomorphologie des estuaires et pour partie aux débits fluviaux alors qu’en 
mer ouverte il s’agit plutôt de phénomène d’hydrodynamisme.  

 

 

5.4. Impact des changements induits par la pêche 

Didier Gascuel 

Agrocampus Ouest 

5.4.1.  Introduction : la pêche victime ou responsable ?  

Dans les cas d’eutrophisation les plus sévères, lorsque la teneur en oxygène tombe à zéro, on assiste à 
la création de ce qu’on appelle les zones mortes de l’Océan. Ces zones mortes couvrent désormais, de 
manière permanente ou temporaire, une superficie totale de plus de 245 000 km2 (Diaz et Rosenberg, 
2008), soit environ 1% de l’ensemble des plateaux continentaux à l’échelle mondiale. Elles sont 
apparues en milieu marin pour la première fois dans les années 1930 dans la baie de Chesapeake (ibid. ; 
Kemp et al., 2005), puis dans les années 1950 en mer Adriatique (Justića et al., 1987) et dans les années 
1960 en mer Baltique (Rosenberg, 1985 ; Persson et Jonsson, 2000). Elles sont aujourd’hui observées 
de manière saisonnière ou permanente dans plus de 400 écosystèmes côtiers différents, partout dans 
le monde et notamment en mer Baltique, en mer Noire, dans le golfe du Mexique, en mer de Chine. Et 
surtout, depuis les années 1960, le nombre de ces zones mortes double tous les dix ans, tandis que leur 
surface augmente, avec des impacts grandissants sur les activités de pêche, sur la reproduction d’un 
certain nombre d’espèces, et sur le fonctionnement des réseaux trophiques (Diaz et Rosenberg, 2008 ; 
Breitburg et al., 2002 ; Altieri et Gedan, 2015 ; et cf. contribution ESCo de O. Le Pape). En outre, les 
algues phyto-planctoniques qui prolifèrent produisent dans certains cas des toxines responsables de 
mortalités chez les poissons ou d’interdictions des ventes de coquillages pour raison sanitaire. 

Naturellement, nul ne conteste que ces proliférations algales en milieu marin, et les phénomènes 
d’eutrophisation qui en résultent, découlent des excédents de nutriment apportés en zone côtière par 
les cours d’eau. Mais sur le long terme elles traduisent un dysfonctionnement écosystémique plus large, 
pour partie lié à l’effondrement des fonctions de contrôle exercées par les prédateurs. La pêche, 
souvent considérée uniquement comme une victime potentielle ou avérée de l’eutrophisation, a ici une 
part de responsabilité, au moins en ce qui concerne les blooms de phytoplancton. La présente 
contribution vise à montrer que les algues prolifèrent certes parce que les apports de nutriment 
enrichissent le milieu, mais aussi parce que le contrôle par les prédateurs d’algues est déficient. Et dans 
un certain nombre de cas cette défaillance des prédateurs résulte des processus de surexploitation par 
la pêche.  

Un rapport d’expertise, commandé en 2011 par le parlement européen sur ce sujet, conclut ainsi sans 
ambiguïté : « La surexploitation des stocks au large a modifié la structure de nombreux écosystèmes 
marins, ce qui a favorisé l’accumulation de biomasses algales. La surpêche a ainsi accru le problème de 
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la prolifération des algues en Europe » (Eriksson, 2012). Plus généralement, l’analyse des chroniques 
enregistrées dans des écosystèmes très différents a montré que les proliférations algales intervenaient 
souvent après une forte réduction de l’abondance de leurs prédateurs, liée directement ou 
indirectement à la surpêche. Les schémas de fonctionnement sont différents d’un écosystème à l’autre, 
en fonction du prédateur dominant. Dans certains estuaires ou certaines baies côtières, ce sont les 
coquillages et en particulier les gisements naturels d’huitres ou de moules qui limitent la prolifération 
du phytoplancton (Officer et al., 1982 ; Cloern 1982 ; Lenihan et Peterson, 1998 ; Erikson et al. 2011). 
Dans d’autres cas, plus sur la côte ou le plateau continental, c’est le zooplancton qui est le prédateur 
principal des micro-algues (Scheffer et al., 2005 ; Frank et al., 2005 ; Daskanov et al., 2007).  

5.4.2.  Baie de Chesapeake : l’exemple du contrôle par les bivalves 

La baie de Chesapeake, sur la côte Est des Etats-Unis, représente un cas particulièrement emblématique 
des impacts de la surpêche des bivalves filtreurs sur le développement des épisodes d’eutrophisation. 
De très nombreux travaux de recherche ont été conduits dans la baie; ils permettent de reconstituer la 
dynamique de l’écosystème depuis l’arrivée des premiers hommes et livrent ainsi une histoire sans 
doute assez représentative de ce qui s’est passé sur une période plus longue, dans de très nombreux 
autres écosystèmes côtiers (Jackson et al., 2001). La baie de Chesapeake s’étend sur plus de 300 
kilomètres à l’intérieur des terres. Peu profonde, elle était jusqu’au début du 18e siècle largement 
couverte d’herbiers marins et peuplée d’importantes populations de poissons, de requins, de 
mammifères marins, de tortues (Ibid.). Un premier changement intervient dans l’écosystème au 
moment où les colons entreprennent de grands déboisements sur les bassins versants adjacents. Les 
apports de sédiments dans la baie augmentent alors, et les herbiers présents sur le fond régressent au 
profit d’un développement du phytoplancton (Cooper et Brush, 1993). Aucun phénomène significatif 
d’eutrophisation n’est cependant observé à cette époque, car de très importants gisements naturels 
d’huitres filtrent en permanence l’eau de la baie pour se nourrir, la renouvelant en moyenne tous les 
trois jours, et contrôlant ainsi toute éventuelle tentative de prolifération algale (Newell, 1988).  

Les gisements d’huitres de la baie sont exploités depuis des millénaires, d’abord par les aborigènes, puis 
par les premiers colons blancs arrivés au 16e siècle. Les premiers vrais impacts n’interviennent 
cependant qu’avec l’introduction de la pêche à la drague, en 1870. L’exploitation des huitres explose 
alors littéralement, et les captures atteignent rapidement plusieurs centaines de milliers de tonnes par 
an (Newell, 1988 ; Rothschild et al., 1994). En quelques décennies, les gisements naturels sont détruits 
et les pêcheries s’effondrent (Ibid.). L’écosystème connait un second changement. Au début du 20e 
siècle les captures ne représentent plus qu’un faible pourcentage de ce qu’elles étaient auparavant. Les 
huitres ne filtrent plus, et les premiers épisodes d’eutrophisation sont enregistrés dans les années 1930 
(Officer et al., 1984 ; Kemp et al., 2005). Les apports de nitrate augmentent encore, en raison du 
développement industriel ou urbain et de l’intensification agricole. Et dans les années 1970, la baie de 
Chesapeake connaît le triste privilège d’être le premier endroit de la planète déclaré zone marine morte. 
Depuis, les efforts entrepris pour restaurer la qualité des eaux s’avèrent très insuffisants et l’écosystème 
reste extrêmement dégradé (Cooper and Brush, 1993 ; Harding et al., 2016). Il faut noter que les apports 
de nitrates sont aujourd’hui considérés comme étant la source principale des difficultés, par tous les 
acteurs du territoire. La plupart d’entre eux ignorent qu’au début de cette histoire il y a la 
surexploitation des huitres et la destruction de leur très forte capacité d’épuration des eaux côtières 
(Officer et al., 1982 ; Cloern 1982 ; Jackson et al., 2001). 

La baie de Chesapeake n’est surement pas un cas isolé.  A des degrés divers, la même évolution est 
vraisemblablement intervenue dans de très nombreuses baies côtières (Rothschild et al., 1994), dont il 
est difficile aujourd’hui d’estimer la richesse initiale en coquillages filtreurs. Des études montrent par 
exemple que de très larges bancs d’huitres, aujourd’hui totalement disparus, couvraient l’ensemble des 
côtes de la mer du Nord, mais aussi sa partie centrale, jusqu’au milieu du 19e siècle (Olsen, 1883 ; 
Houziaux et al., 2011). Sur le littoral atlantique français, de vastes gisements naturels de moules et 
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d’huitres plates ont été exploités pendant des siècles (Dupont et Rouzeau, 2015 ; Deschamps, 2016), et 
surexploités à partir du 19e siècle, lorsque l’utilisation des dragues à coquilles s’est développée (Dupont 
et Rouzeau, 2015). Victime de mortalités massives liées à un parasite, l’huitre plate a presque 
totalement disparue des côtes dans les années 1920, au moment où se développait l’élevage de l’huitre 
creuse portugaise (Ibid.). Incontestablement, cette évolution a contribué à une très forte réduction du 
pouvoir d’épuration des écosystèmes côtiers. A contrario, les modèles de simulation (Ulanowicz et 
Tuttle, 1992), mais également plusieurs études expérimentales (Newell, 1988 dans la baie de 
Chesapeake ;  Lenihan, 1999 dans la baie de Pamlico, USA) ont montré que la restauration des gisements 
naturels de filtreurs et en particulier d’huitres peut réduire substantiellement les épisodes 
d’eutrophisation côtière. 

5.4.3.  Plus au large : contrôle par le zooplancton et cascades trophiques 

Plus au large, sur le plateau continental, c’est un autre processus, souvent plus complexe, qui aboutit à 
la prolifération des algues, en relation avec la diminution d’abondance des brouteurs et en particulier 
du zooplancton (Gruner et al., 2008 ; Worm et Lotze, 2006 ; Worm et al., 2002). Ici aussi, la surpêche 
peut jouer un rôle et aggraver les phénomènes d’eutrophisation. Deux schémas un peu différents ont 
été mis en évidence. Dans certains cas, la prolifération accompagne un phénomène de cascade 
trophique, qui est lié à la surexploitation non pas des coquillages, mais des grands poissons prédateurs 
(Scheffer et al., 2005 ; Frank et al., 2005 ; Casini et al., 2008 ; Erikson, 2012). Il y a alors augmentation 
de l’abondance de leurs proies, c’est-à-dire des poissons fourrage, donc baisse de la densité des proies 
des proies, c’est à dire le zooplancton, et finalement hausse de l’abondance des proies des proies des 
proies, c’est-à-dire le phytoplancton. Ce qui se joue dans un tel cas n’est pas seulement un changement 
des abondances à chaque étage du réseau trophique. C’est également un jeu du « qui contrôle qui » et 
des changements de contrôle au sein de l’écosystème. Les blooms phyto-planctoniques interviennent 
en réponse aux apports de nitrates, parce que le contrôle par le zooplancton s’affaisse parallèlement. 
Celui-ci ne peut plus proliférer, comme il aurait pu ou dû le faire, car il est en quelque sorte passé sous 
le contrôle des poissons fourrage, que ne contrôlent plus les poissons prédateurs surexploités.  

Comme le résume le rapport d’Erikson (2012), ce type d’évolution est clairement démontré avec 
l’exemple de l’écosystème marin du banc George, au large de la Nouvelle-Écosse au Canada. 
L’effondrement de la communauté des poissons benthiques, à la suite de la pêche intense qui y a été 
pratiquée dans les années 1985 à 1995, est ici allé de pair avec un changement général de l’abondance 
de phytoplancton, passée d’un niveau bas dans les années 1960-1970 à un niveau élevé dans les années 
1990-2000 (Frank et al., 2005). Après le déclin des principaux grands prédateurs surpêchés (cabillaud, 
églefin, merlu, lieu noir…), la biomasse de leurs proies a considérablement augmenté, notamment celle 
des petits poissons pélagiques, des crabes et des crevettes (Frank et al., 2005). Ce passage vers une 
communauté de poissons planctivores de plus petite taille a eu des conséquences sur la communauté 
du zooplancton, dans laquelle l’abondance des espèces de grande taille est passée d’un niveau élevé à 
un niveau faible (Mountain and Kane, 2010). Des analyses de corrélation ont montré que, depuis les 
années 1970, les changements annuels du stock de poissons benthiques se sont ainsi reflétés de 
manière négative au niveau des petits poissons pélagiques et du phytoplancton, et de manière positive 
au niveau du zooplancton de grande taille (Frank et al., 2005). En définitive, la surexploitation des 
poissons démersaux de grande taille a contribué à une augmentation de la quantité de phytoplancton, 
en diminuant de manière indirecte l’abondance des espèces de zooplancton de grande taille et, en 
conséquence, la pression générale exercée par les brouteurs. 

Même si les relations entre espèces sont souvent très complexes, ce type de schéma semble être 
intervenu également en mer du Nord, où la structure de l’écosystème a changé dans les années 1980, 
avec une augmentation sensible de la biomasse algale du phytoplancton (Reid et al., 2001 ; Weijerman 
et al., 2005 ; McQuatters-Gollop et al., 2007). Les auteurs s’accordent ici pour dire que ce changement 
a des causes environnementales (Ibid. ; Beaugrand, 2004), mais qui semblent agir en synergie avec la 
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surexploitation des prédateurs supérieurs, en particulier des morues et des lieux noirs. Les modèles 
trophiques développés par Vasas et al. (2007) confortent ce résultat, en attribuant un rôle déterminant, 
dans les proliférations algales, à la surexploitation des poissons prédateurs et à des processus de 
cascade trophique. 

 L’évolution semble plus nette encore dans le Kattegat au large du Danemark, où le nombre des 
cabillauds a été divisé par quatre du fait de la surpêche, et la quantité de prédateurs de petite taille tels 
que les gobies noirs, multipliée par six. Il semble ainsi que la surpêche du cabillaud a pu entraîner des 
effets en cascade favorisant les proliférations d’algues filamenteuses en réduisant de manière indirecte 
la pression de broutage exercée par les brouteurs invertébrés (Moksnes et al., 2008 ; Baden et al., 2010 
; Eriksson et al., 2011). De la même manière, dans l’écosystème du sud de la mer Baltique, le stock de 
morue a été gravement surexploité et est en baisse depuis le milieu des années 1980, suivi dans les 
années 1990 et 2000 par une multiplication par quatre de la biomasse du sprat - le poisson fourrage – 
et par une hausse globale du phytoplancton, qui coïncide avec une forte augmentation de l’intensité 
des proliférations printanières (Casini et al., 2008 ; HELCOM, 2009). D’une manière générale, les auteurs 
notent que ces effets en cascade sont d’autant plus marqués que les réseaux sont simples et dominés 
par un petit nombre d’espèces prédatrices (Jackson et al., 2001; Frank et al., 2005; Casini et al., 2008; 
Eriksson et al., 2011). 

Un schéma un peu différent est observé dans d’autres écosystèmes, avec comme exemple typique 
l’évolution intervenue en mer Noire (Daskalov, 2002 ; Daskalov et al., 2007). Depuis la modification 
intervenue au niveau de la composition des stocks de poissons dans les années 1970, la fréquence et 
l’intensité des proliférations de phytoplancton y ont considérablement augmenté (Zaitsev, 1992 ; 
Kideys, 1994; Daskalov, 2002). Dans un premier temps, c’est le schéma précédent qui s’est appliqué. 
Ainsi, au début des années 1970, la surexploitation des grands poissons pélagiques, notamment les 
thons, conduit au développement des stocks d’anchois, de sprat et de chinchard à queue jaune. Le 
zooplancton décroit et le phytoplancton augmente, en même temps que sa composition spécifique 
change (Zaitsev, 1992 ; Daskalov et al., 2007). Dans les années 1990 un second schéma s’installe, lié au 
processus de pêche vers les bas niveaux trophiques (Daskalov, 2002 ; Daskalov et al., 2007). Les poissons 
fourrage sont surexploités à leur tour, et leur abondance diminue fortement. Pourtant, la communauté 
de zooplancton ne retrouve pas son niveau antérieur, car une espèce de cténophore, introduite 
accidentellement par les navires de commerce vidant leurs ballastes, prolifère alors et occupe la place 
laissée vacante par les poissons fourrage. Les proliférations de phytoplancton redoublent d’autant plus 
que les apports de nitrate augmentent. Cet exemple illustre les effets synergiques des pollutions 
agricoles, des phénomènes d’invasion biologique et de la surpêche (Ibid. ; Mee, 1992). Il montre aussi 
que le processus de pêche vers les bas niveaux trophiques, induits par la surexploitation des ressources 
halieutiques, peut favoriser le développement simultané des pullulations de méduses et des épisodes 
d’eutrophisation.  

Plus généralement, on retiendra de ces exemples, que le développement des épisodes d’eutrophisation 
doit être replacé dans un contexte écologique plus général, où la baisse de la biodiversité fonctionnelle 
au sein des écosystèmes voit se multiplier les situations qu’on peut qualifier de dysfonctionnement 
écosystémique. La perte ou l’affaissement des fonctions de contrôle trophique joue ici un rôle essentiel. 
Elle est la conséquence du changement global, dont la surpêche est en milieu marin l’un des drivers 
principaux. 
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5.5. Transferts, rétention et transformation des nutriments 

5.5.1. Le rôle de la structure du paysage sur les flux de nutriments sortant des bassins 
versants  
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Les sources de nutriments d’origine d’agricole sont majoritairement des sources diffuses, ce qui laisse 
supposer, en première approximation, une certaine homogénéité de leur distribution dans les paysages, 
si ceux-ci sont majoritairement agricoles. Néanmoins, dès les années 1980, on a pu mettre en évidence 
que la capacité des paysages à retenir une partie des polluants potentiels était liée en grande partie à 
leur hétérogénéité quant aux processus de transfert, de piégeage et de transformation.  Cela a donné 
lieu à une série de concepts qui, selon qu’on s’intéresse plutôt au transfert ou à la rétention, peuvent 
se répartir en deux groupes : 

-le concept de zones contributives ou CSA (critical source area). Ce concept s’applique aux zones riches 
en polluants mobilisables dont la connexion, permanente ou temporaire avec le réseau hydrographique, 
en fait la source principale de pertes en polluants. Il peut s’agir par exemple, pour le phosphore 
particulaire, de versants pentus bordant le cours d’eau, ou, pour le nitrate, de parcelles drainées dont 
les exutoires se déversent dans le cours d’eau. L’intérêt opérationnel de ce concept est de redonner un 
caractère ponctuel à une source diffuse, afin de faciliter l’action en la concentrant dans l’espace. 

-le concept de zones tampons. Ce concept s’applique aux zones le plus souvent non agricoles situées 
sur les voies de transfert des polluants entre les parcelles agricoles et le réseau hydrographique dont 
les propriétés physiques ou biogéochimiques favorisent le piégeage ou la transformation de ces 
polluants. Il s’agit par exemple, pour le phosphore particulaire, de bandes enherbées favorisant 
l’infiltration du ruissellement, ou, pour le nitrate, de zones humides riveraines qui vont transformer ce 
nitrate en biomasse (prélèvement par la végétation) ou en gaz (dénitrification). L’intérêt opérationnel 
de ce concept est d’imaginer des aménagements paysagers localisés abattant les émissions en 
provenance des parcelles. 

5.5.1.1. Zones contributives 

Les premières utilisations du terme remontent aux hydrologues des années 1970 qui désignaient ainsi 
les zones générant du ruissellement et contribuant ainsi à l’écoulement de crue. Le concept s’est ensuite 
surtout appliqué aux polluants liés aux transferts particulaires, dont l’hétérogénéité spatio-temporelle 
est particulièrement marquée. Une zone contributive est donc une zone qui combine un stock de 
phosphore mobilisable important, des caractéristiques topographiques, pédologiques et de couverture 
du sol favorisant le ruissellement, et une connectivité directe avec le réseau hydrographique. 

Pour l’azote, ce concept se réduit le plus souvent à identifier les parcelles ou exploitations présentant 
un excès d’apport très supérieurs aux autres, en faisant implicitement l’hypothèse que le potentiel de 
transfert vers le réseau hydrographique est plus ou moins homogène. Toutefois, sans faire référence à 
ce concept, de nombreuses études, notamment opérationnelles, se sont attachées à montrer, par 
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exemple, la sensibilité différenciée des sols au lessivage, selon leur texture, leur profondeur, leur 
hydromorphie, etc. 

Une façon d’unifier ce concept serait possible via la considération de la structuration spatiale des temps 
de transfert. De fait, les zones contributives sont des zones qui combinent un stock de polluant 
mobilisable important (ou rapidement reconstitué) avec un temps de transfert « court » (en pratique, 
inférieur à l’horizon temporel de l’estimation des flux arrivant au réseau). 

Une raison de la plus grande importance de ce concept pour le phosphore que pour l’azote est que de 
nombreuses études montrent l’avantage de cibler des actions de mitigations sur ces CSAs, avec une 
baisse significative et rapide des concentrations en phosphore, alors que pour l’azote, en général, les 
actions restreintes à une faible proportion de la surface d’un bassin versant ont des effets plutôt faibles. 
Parmi ces actions, on peut citer les clôtures en bordure de cours d’eau pour interdire l’accès aux 
animaux pâturant, les dispositifs réduisant le ruissellement (talus, bandes enherbées, etc) disposés en 
courbes de niveaux sur les versants, la gestion différentiée des parcelles hydromorphes (notamment 
drainées), etc. 

5.5.1.2. Zones tampons : processus en jeu 

D’un point de vue général, on peut définir une zone tampon comme un écotone traversé par un flux qui 
va modifier le signal entrant en diminuant son intensité, ou parfois sa variabilité, son amplitude de 
variation, etc. Dans le cas des nutriments, les processus en jeu sont divers : 

- stockage d’eau (et éventuellement évaporation) (et donc des formes solubles N et P) ; 
- sédimentation de particules, par baisse de la vitesse de la lame ruisselée ou infiltration (formes 

particulaires, surtout pour P) ; 
- fixation physico-chimique (passage de phase soluble à phase adsorbée ou précipitée (surtout 

pour P, accessoirement pour NH4
+) ; 

- fixation biologique (assimilation par les micro-organismes ou la végétation) (pour N et P) ; 
- pour l’azote, dénitrification (transformation du nitrate en un mélange gazeux, en proportions 

variables, de N2O et de N2). 

Ces processus sont sous la dépendance de facteurs très divers, et les différents écotones font favoriser 
plus ou moins l’un ou l’autre d’entre eux. Ainsi, le stockage d’eau va être fonction du volume poral et 
du régime hydrique ; la sédimentation va être fonction de la topographie et de la structure de la 
végétation ;  la fixation physicochimique de la texture, de la teneur en matière organiques, en oxy-
hydroxydes (Fe et Al) et des conditions d’oxydo-réduction ; la fixation biologique, de l’activité biologique 
du sol, de la productivité de l’écosystème et de son mode de gestion ; la dénitrification, de la présence 
de bactéries dénitrifiantes actives et de substrat carboné assimilable et des conditions redox. 

Là encore, une unification conceptuelle serait possible via les concepts de temps de résidence, temps 
de renouvellement, surface de contact active, réactivité.   

Quoiqu’il en soit, on peut néanmoins avancer une quantification grossière de ces processus1. En période 
végétative, la fixation par les plantes et les microorganismes va être très active, et ce d’autant plus que 
la végétation sera active. Bien qu’il soit difficile de raisonner en terme de surface, surtout pour des 
structures linéaires, il est bon de rappeler que l’ordre de grandeur des prélèvements par la végétation 
est de la centaine de kg N/ha/an et de la dizaine de kg P/ha/an. La dénitrification peut atteindre, dans 
les conditions les plus favorables, plusieurs centaines de kgN/ha/an, et aura lieu en période d’anoxie, 
c’est-à-dire en conditions de saturation en eau, avec une vitesse de circulation faible. Ces conditions 
peuvent être très variables suivant le régime hydrique de la zone tampon concernée. Dans les zones 
humides permanentes (marais, certaines zones alluviales à l’aval des cours d’eau), elles peuvent 
intervenir toute l’année. Dans les zones humides de têtes de bassin et de plateau, ce sera en saison 

                                                           
1 Il s’agit ici de l’estimation des niveaux des processus à l’échelle locale ; pour l’estimation intégrée à l’échelle du paysage, voir plus loin.  
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humide, hormis pendant les épisodes les plus humides où les conditions sont trop circulantes pour 
permettre l’anoxie (il faut en effet quelques jours pour que les microorganismes consomment tout 
l’oxygène dissous dans l’eau). Le stockage de phosphore par sédimentation ou insolubilisation peut 
atteindre plusieurs dizaines de kg/ha/an. Cela dit, certains phénomènes sont réversibles : les sédiments 
déposés peuvent être repris par des crues ou des ruissellements concentrés, les éléments adsorbés 
peuvent être resolubilisés ; la littérature rapporte ainsi de nombreux cas de bandes enherbées stockant 
du phosphore dans les années suivant leur implantation, puis le déstockant ensuite, par saturation des 
sites d’adsorption et/ou création de chemins préférentiels pour le ruissellement. De même, une partie 
des nutriments absorbés par les végétaux est progressivement reminéralisée après la mort ou de la 
senescence des tissus. Finalement, seule la dénitrification jusqu’au stade N2 peut être considérée 
comme une élimination définitive d’azote réactif.  

Le relais de ces phénomènes dans le temps et l’espace a notamment des conséquences sur la 
modification du ratio N:P des émissions vers le cours d’eau. Il est par exemple avéré que lors des phases 
anoxiques, une zone humide retiendra une forte proportion d’azote, mais pourra relarguer du 
phosphore soluble, donc des flux à N :P très faible ; en période oxydée hivernales, les nitrates seront 
peu retenus, à l’inverse du phosphore, produisant des flux à N :P très élevés ; en période végétative, les 
deux éléments seront retenus, et les ratios N :P pourront être très variables, pour des flux faibles. Les 
conséquences de ces variations à la fois de flux et de ratios sur l’écologie des hydrosystèmes aval sont 
encore peu étudiées. 

Le chapitre suivant considère l’évolution des zones contributives et tampons le long du continuum terre-
mer.  

5.5.2. Apports, transferts, rétention et élimination des nutriments azotés et 
phosphorés le long des continuums terre - mer 

L’azote et le phosphore générés par des activités anthropiques peuvent être transférés dans les bassins 
versants sous formes ponctuelles ou diffuses. Ce constat a été clairement identifié dès les années 1970 
par les travaux d’Omernik (1981) qui reliait dans une étude sur plusieurs centaines de bassins versants 
américains la relation existant entre le pourcentage de terres agricoles, la densité de population et les 
flux d’azote et de phosphore aux exutoires des bassins versants. Le mode de transfert ponctuel (par 
exemple rejets industriels ou stations d’épurations) est relativement simple à identifier et à quantifier 
puisque les rejets sont bien repérés spatialement (voir chapitre 7). Les apports diffus sont beaucoup 
plus difficiles à déterminer et à quantifier spatialement. Ils représentent cependant la majeure partie 
des apports d’azote dans les cours d’eau (Howarth et al., 2006). Les conséquences des apports 
ponctuels et diffus sur l’eutrophisation sont similaires. Cependant, le temps de transit de ces éléments 
depuis les sources de pollution jusqu’aux écosystèmes aquatiques est différent. En effet, les apports 
ponctuels sont le plus souvent directement déversés dans les écosystèmes aquatiques alors que les 
seconds sont généralement transférés sur les sols et nécessitent un transfert par ruissellement ou via 
des écoulements de subsurface ou profonds. Il en résulte que la rétention ou l’élimination des apports 
ponctuels directs pourra être seulement effective dans les écosystèmes aquatiques et leurs annexes 
(zones inondables, bras morts…), alors que les apports diffus pourront être potentiellement régulés 
dans différentes structures paysagères existant dans les bassins versants, en amont du lit majeur des 
cours d’eau. 

A cette différence entre apports ponctuels ou diffus, vient s’ajouter une différence majeure entre les 
cycles de l’azote et du phosphore qui affecte leur mode de transfert. Le cycle de l’azote comprend des 
phases gazeuses dont la principale est inerte (N2) mais aussi d’autres formes très réactives (N20, NO, 
NH3 notamment) alors que le cycle du phosphore ne possède pas de phase gazeuse, mis à part le cas 
anecdotique de la phosphine (voir chapitre 4 pour le détail des cycles). Cela n’empêche pas des 
transferts de phosphore par voie aérienne sous forme particulaire (Tipping et al., 2014); (Stoddard et 
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al., 2016) mais ne permet pas son élimination sous une forme gazeuse inerte comme pour l’azote. 
L’élimination de l’azote des sols, sédiments et des eaux est majoritairement due à la dénitrification 
microbienne (Knowles, 1982), même si l’Anammox peut jouer un rôle important dans le milieu marin 
(Strous and Jetten, 2004). Il existe des formes minérales stables du phosphore (apatite par exemple) qui 
permettent sa rétention mais pas son élimination. Les formes les plus mobiles de l’azote et du 
phosphore sont respectivement le nitrate (NO3

-) et l’orthophosphate (PO4
3-) qui sont transportées sous 

forme dissoute dans l’environnement. Dans la suite de la revue, les cas de l’azote et du phosphore 
seront traitées séparément du fait de leurs spécificités.  

5.5.2.1. Principaux hot spot d’élimination de l’azote 

(Jones et al., 1976) ont publié la première étude sur 34 bassins versants de taille variant entre 6 et 4000 
ha qui souligne sans équivoque que la concentration en nitrate des cours d’eau était inversement 
corrélée avec le pourcentage de zones humides dans les bassins versants. Ils concluaient leur étude par 
l’hypothèse suivante: “the nutrient concentrations found in a tributary near its mouth represent an 
integration of hydrologic and chemical processes after derivation from the initial sources. It is unlikely 
that losses are equal all parts of the watershed”.  

Depuis, des études plus récentes ont permis d’évaluer que les écoulements d’eau des cours d’eau 
provenaient pour environ 25% d’eaux récentes (mois de 3 mois) et 75% d’eau plus âgées, plusieurs 
années ou dizaines d’années (Jasechko et al., 2016). Par ailleurs (Trauth et al., 2014) ont montré que le 
temps de résidence des eaux de nappes rejoignant les eaux de surface via les zones hyporhéiques n’était 
pas suffisant pour éliminer les nitrates présents le cas échéant. Il est fort probable qu’il en est de même 
pour les ripisylves. Par conséquent, les structures paysagères discutées plus loin n’auraient qu’un impact 
potentiel sur les flux de nitrates transportés par les eaux récentes via les écoulements de surface, 
hypodermique ou de subsurface ; c’est-à-dire 25% des écoulements. Il en résulte que seuls les sols 
peuvent potentiellement retenir ou éliminer les nitrates qui vont s’infiltrer dans les nappes phréatiques 
profondes (75% des écoulements). 

5.5.2.1.1.Ripisylves 

Les travaux de (Peterjohn and Correll, 1984) ont mis en évidence, grâce à des bilans de masse entre les 
entrées et les sorties d’azote dans les zones humides boisées bordant les cours d’eau (ripisylves), que 
ces dernières retenaient ou éliminaient de façon constante les apports d’azote provenant du versant 
adjacent. Le processus majeur invoqué pour expliquer cette élimination était la dénitrification 
microbienne, même si ces auteurs ne l’avaient pas mesuré à l’époque. De nombreux travaux ont ensuite 
confirmé que la dénitrification était bien le processus impliqué dans l’élimination de l’azote dans les 
ripisylves, mais aussi dans les zones humides en général (Pinay & Décamps 1988; Groffman and Tiedje,; 
1989a, 1989b ; ainsi que Groffman et al., 2006 et Burt et al., 2010 pour une revue). 

Le principe général de l’élimination de l’azote dans les ripisylves est le suivant (Figure 5.15). 

 

Figure 5.15 : Schéma conceptuel du cycle de l’azote dans les ripisylves. Pinay & Décamps 1988. 
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Beaucoup d’études ont tenté de valider ce schéma de principe dans différents contextes 
hydrogéomorphologiques avec plus ou moins de succès. Il est clair que les ripisylves peuvent 
représenter des zones tampons pour les pollutions azotées diffuses parce qu’elles possèdent les 
caractéristiques nécessaires à la réalisation de la dénitrification microbienne, à savoir, l’anoxie, la 
présence de carbone organique bio-assimilable et l’apport de nitrate provenant des versants adjacents 
ou des nappes plus profondes. A ce titre elles représentent des hot spots de dénitrification (Fig. 5.16 ; 
(McClain et al., 2003). 

 

 

Figure 5.16 : le concept de hot spot de dénitrification appliqué aux ripisylves. McClain et al 2003 

Cependant, il est très difficile à priori de quantifier leurs capacités intrinsèques (Lowrance et al., 1997 ; 
Jacinthe et al., 1998; Hedin et al., 1998; Hill et al., 2000; Sabater et al., 2003). En effet, le facteur limitant 
la dénitrification est le rapport entre la vitesse de réaction de dénitrification et le temps de résidence 
de l’eau et des nitrates dans les ripisylves. Ce ratio est appelé ratio de Damkölher. Dans une étude 
récente (Ocampo et al., 2006) ont montré que l’on pouvait déterminer la capacité tampon des ripisylves 
en utilisant ce ratio comme indicateur (Fig. 5.17). 

 

Figure 5.17 : Relation entre capacité tampon des ripisylves et leur ratio de Damkölher (taux de transport des nitrates ((τtrans) 
sur taux de dénitrification (τreact). Ocampo et al. 2006. 

La difficulté réside cependant dans la mesure du temps de transfert (inverse du temps de résidence) 
des nitrates dans les ripisylves. L’évaluation du temps de résidence prévaut non seulement pour la 
dénitrification dans les ripisylves, mais aussi dans toutes les autres structures paysagères dans lesquelles 
les conditions nécessaires à ce processus sont réunies. En effet, il existe potentiellement bien d’autres 
environnements dans lesquels on peut trouver des conditions d’anoxie, de la matière organique bio-
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assimilable et des nitrates. Ainsi, les zones humides en général qu’elles soient naturelles (Saunders and 
Kalff, 2001) ou construites (Vymazal, 2007) constituent aussi des hot spot de dénitrification potentielle.  

 

5.5.2.1.2.Lacs et barrages 

Les sédiments des lacs ou des barrages (Harrison et al., 2009) sont aussi des environnements où la 
dénitrification peut être active, ménageant une zone anoxique plus ou moins profonde (Fig. 5.18). La 
capacité de dénitrification est là aussi fonction du temps de résidence de l’eau dans la retenue et du 
rapport entre surface de sédiment et volume d’eau.  

 

Figure 5.18 : Cycle simplifié de l’azote aux interfaces eau-sédiments dans les lacs. 

 

5.5.2.1.3.Zone hyporhéique 

La quatrième structure paysagère qui a été beaucoup étudiée est la zone hyporhéique, zone d’échange 
entre eau de nappe et eau superficielle dans le fond des cours d’eau (voir Hill, 1996; Brunke and Gonser, 
1997; et Boulton et al., 1998 pour une revue).  

 

Figure 5.19 : la zone hyporhéique : hot spot de dénitrification 

Le principe général est similaire à celui des ripisylves mis à part que le carbone organique bio-disponible 
est majoritairement apporté par les eaux de surface ou de subsurface (Fig. 5.19). D’une manière 
générale, tout ce qui permet de ralentir l’écoulement de l’eau dans la rivière et de favoriser les échanges 
entre le cours d’eau et cette zone hyporhéique, que ce soit la présence de seuil et de mouille, de 
méandres, de chenaux secondaires, d’embâcles, favorisent la dénitrification (Wondzell and Swanson, 
1996a, b; Gurnell et al., 2002; Ensign and Doyle, 2006; Azinheira et al., 2014). A l’échelle des réseaux 
hydrographiques, le taux de dénitrification est plus élevé dans les petits cours d’eau peu profonds que 
dans les grands fleuves (Fig. 5.20 ; Alexander et al., 2000).  
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Figure 5.20 : relation entre la profondeur des cours d’eau et le taux de dénitrification dans les sédiments. Alexander et al. 2000 

De plus la longueur cumulée de petits cours d’eau de faible numéro d’ordre augment encore à l’échelle 
des réseaux hydrographiques l’importance de la dénitrification dans les sédiments des rivières de têtes 
de bassins.  

 

5.5.2.1.4.Zones inondables 

Les zones inondables constituent aussi des pièges à sédiments mais aussi à matières organiques 
transportées pendant les épisodes de crue (Brinson, 1993). Ces zones humides intermittentes peuvent 
alors présenter un fonctionnement biogéochimique similaire à celui des zones humides classiques et 
présenter une interface aérobie-anaérobie favorable à la dénitrification (Pinay et al., 2000; Pinay et al., 
1995). Par ailleurs, les zones inondables sur lesquelles se déposent des sédiments fins (limons et argiles) 
sont plus propices à la dénitrification que celles sur lesquelles se déposent des sédiments grossiers (Fig. 
5.21). 

 

Figure 5.21 : Relation entre l’activité dénitrifiante des sédiments des zones inondables en fonction des teneurs en limons et 
argiles. Pinay et al. 1995 et 2000 

La configuration géomorphologique des zones inondables repérable par imagerie satellitaire permet de 
quantifier les zones à sédimentations fines et donc de déterminer les hot spots dénitrifiants potentiels. 
Il faut noter qu’en fonction du contexte géomorphologique des plaines inondables et de l’épisode de 
crue, les zones inondables peuvent être des puits d’azote lors des phases de déposition, mais aussi des 
sources de matières organiques lors des phases d’érosion (Corenblit et al., 2007). Nous reviendrons sur 
cet aspect dans le chapitre consacré au phosphore. 
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5.5.2.1.5.Les sols 

Les sols constituent l’interface majeure entre les apports diffus et les nappes phréatiques qui 
contribuent pour environ 75% des écoulements dans les cours d’eau. Par conséquent, c’est au niveau 
en premier lieu au niveau des sols qu’il faut agir pour retenir ou éliminer l’azote, que ce soit par exemple 
par une limitation des intrants, des cultures d’hiver qui limitent l’érosion et le lessivage, une 
augmentation des apports de carbone organique. La dénitrification peut être importante dans les sols, 
même en conditions globalement aérés (Conrad 1998). En effet, il existe très souvent des microsites 
anaérobies dans les matrices de sols globalement aérobies, créant ainsi des zones très favorables à la 
dénitrification (Parkin, 1987). Les fortes teneurs en matières organiques, en argiles et limons peuvent 
être considérées comme des proxys de la dénitrification.  

5.5.2.1.6.Les nappes phréatiques 

Une très faible part du carbone organique des sols percole dans les nappes phréatiques, limitant la 
possibilité de dénitrification hétérotrophe. Cependant, il est possible qu’il y ait une dénitrification 
chimiolithotrophe en présence de pyrite qui est alors oxydée en sulfate alors que les nitrates sont 
transformés en azote gazeux (Hosono et al., 2014). Les temps de transits généralement long (plusieurs 
dizaines d’années) dans les aquifères profonds, même ceux des têtes de bassins (Kolbe et al. 2016) 
peuvent favoriser ce processus, si tant est qu’il y ait de la pyrite. 

5.5.2.1.7.Evaluation de l’effet cumulé des hot spots dénitrifiants dans les 

bassins versants 

La présence de l’une ou plusieurs de ces structures dans le bassin versant est le gage d’une capacité 
potentielle d’élimination de l’azote par dénitrification. La figure 5.22 qui relie apports et sorties d’azote 
dans les grands bassins fluviaux montre que la régression est certes linéaire, c’est-à-dire que plus il y a 
d’apports, plus il y a d’exportation dissoute et particulaire, mais la régression ne passe pas par l’axe 1:1. 

 

Figure 5.22 : Relation entre apports d’azote et flux à l’exutoire des grands bassins. Howarth et al. (2006) 

Cela signifie qu’une partie importante des apports est éliminée par dénitrification. En effet, les bilans 
de masse entre les apports d’azote par les activités humaines et les sorties sous formes dissoutes ou 
particulaires à leurs exutoires révèlent que le processus de dénitrification correspond à environ 30% des 
apports (Seitzinger et al., 2006 ; Howarth et al., 2006).  Cette relation linéaire entre apports d’azote dans 
les bassins versants et exportation dans les cours d’eau qui les drainent est valide pour des grands 
bassins versants, mais ne l’est plus lorsque qu’on s’adresse aux têtes de bassins (Fig. 5.23).  

 



447 
 

 

Figure 5.23 : Relation entre pourcentage de terres agricoles dans les petits bassins versants (<500 km2) et flux d’azote à 
l’exutoire. (Burt and Pinay, 2005) 

En effet, Il apparait qu’à ces échelles fines (quelques dizaines de km2) ce n’est plus seulement le 
pourcentage d’usage des sols qui importe pour estimer les pertes aux exutoires, mais aussi 
l’arrangement spatial de ces usages (Burt & Pinay 2005). Les têtes de bassins sont jusqu’à présent peu 
ou pas échantillonnées par les programmes de surveillance (Bishop et al., 2008), probablement parce 
qu’elles présentent une grande variabilité de flux. Pourtant il est maintenant admis que cette grande 
variabilité procure des informations sur les relations entre structures des paysages (l’arrangement 
spatial des usages et des hot spots) et qualité de l’eau des rivières qui les drainent (Strayer et al., 2003). 

La difficulté majeure reste l’évaluation des capacités de dénitrification cumulées par toutes ces 
structures paysagères. Si l’évaluation d’une ou plusieurs structures peut être réalisée à grand renforts 
de lourds investissements en termes de mesures, il est impossible de quantifier toutes les structures 
paysagères. Il n’est pas possible non plus d’extrapoler les taux mesurés sur un site à d’autres sites du 
fait de la spécificité hydrogéomorphique et biogéochimique de chacun qui engendre une grande 
variabilité spatio-temporelle de la dénitrification (Groffman et al., 2006). Le développement de modèles 
mécanistes reste limité pour rendre compte des interactions hydrogéologiques et biogéochimiques 
complexes dans les bassins versants. Il existe des approches basées sur des indices topographiques qui 
calculent la surface contributive en tous points du bassin versant et permet de calculer les zones 
humides potentielles (Beven et al., 1984; Merot et al., 2003; Moussa, 2009). Cependant, il ne s’agit là 
que de zones humides potentielles qui ne rend pas compte des apports hydrologiques réels. Des 
approches hydrologiques quantitatives existent mais elles sont surtout validées à l’échelle du versant 
(McGlynn and McDonnell, 2003; McGlynn et al., 1999; McGlynn and Seibert, 2003). 

Des modèles déterministes ont été développé à l’échelle des grand bassins versants (jusqu’à 100000 
km2). On peut citer par exemple SWAT (Arnold et al., 1998), SWIM (Krysanova et al., 1998), INCA 
(Whitehead et al., 1998), HBV-N (Arheimer and Brandt, 1998). Ces modèles sont utilisés pour évaluer 
les capacités d’élimination de l’azote en faisant des approximations fortes sur les capacités de 
dénitrification des structures paysagères en utilisant des valeurs moyennes (Sahu and Gu, 2009; Lam et 
al., 2010; Ficklin et al., 2013; Poudel et al., 2013). Ces approches ne permettent pas non plus de relier 
structures de bassins versants et qualité de l’eau. 

Une approche statistique commence à se développer. Elle ne vise plus à déterminer où se situent les 
zones tampons mais plutôt de prédire leur efficacité globale en utilisant d’une part des analyses de 
chroniques pour déterminer des patrons de réponses des bassins versants (Meybeck and Moatar, 2012; 
Moatar et al., 2013), et d’autre part en utilisant des associations de nouveaux proxys (Abbott et al., 
2016; Pinay et al., 2015). 
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5.5.2.2. Principaux hot spot de rétention du phosphore  

Le cycle du phosphore ne possède pas de phase gazeuse, hormis la phosphine qui ne représente pas un 
stock ou flux significatif. La rétention du phosphore dissous ou particulaire est fonction de 4 facteurs 
dominants, à savoir : i) le transport et flux d’entrée de P, ii) les processus biogéochimiques iii) la surface 
de rétention, iv) et le temps de résidence dans la zone de rétention (Reddy et al., 1999; Kroeger et al., 
2013; Kroger and Law, 2005) (Fig. 524). 

 

Figure 5.24 : Formes de phosphore dans les bassins versants (Reddy et al. 1999). 

 

5.5.2.2.1.Transport du phosphore 

Dans les zones anthropisées comme l’Europe, et la France en particulier, la majeure partie des transferts 
de phosphore est réalisée sous forme dissoute ou particulaire de molécules organiques ou minérales 
par les eaux de ruissèlement et les cours d’eau (Kronvang et al., 2009; Kronvang et al., 2007, Fig. 5.25). 
Les bilans de masse de phosphore sont traités dans le chapitre VI de l’ESCo. 

 

Figure 5.25 : Schéma simplifié des apports de phosphore dans les bassins versants et le milieu marin. Kronvang 2009 

Les formes dissoutes sont transportées soit par diffusion ou advection et sont soumises à des échanges 
avec les matières solides par des processus d’adsorption-désorption, et de précipitation-dissolution 
pour les formes minérales.  L’utilisation du phosphore par les organismes vivants résulte des processus 



449 
 

d’absorption-relargage pour les formes minérales et organiques (Reddy et al., 1999; Withers and Jarvie, 
2008; Van Mooy et al., 2015). Les formes particulaires sont transportées par les processus d’érosion-
déposition. Les formes particulaires organiques peuvent alors être décomposées en molécules 
organiques simples dissoutes ou en phosphore minéral (orthophosphate) qui peuvent alors être 
absorbées par les organismes vivants ou subir les processus d’adsorption-désorption ou précipitation-
relargage pour les formes minérales (Fig. 5.26). 

 

 

Figure 5.26 : Schéma simplifié du cycle du phosphore et de l’azote dans les cours d’eau. Withers & Jarvie 2008. 

 

Le phosphore organique ou minéral adsorbé sur de très fines particules peut être mis en suspension à 
partir des sols lors d’épisodes de pluies intenses (Wang et al., 2016). Il peut alors être transporté par 
voie aérienne sur de longues distances (Tipping et al., 2014; Gross et al., 2015) et enrichir 
significativement les écosystèmes oligotrophes lacustres (Stoddard et al., 2016) ou marins (Benitez-
Nelson, 2000).  

5.5.2.2.2.Processus biogéochimiques de rétention dans les sols et sédiments 

Ces processus s’effectuent au niveau des sols et des sédiments et sont gouvernés par les échanges de 
phosphore entre l’eau superficielle et la matrice du sol ou du sédiment (Fig. 5.27).  

 

Figure 5.27 : Interactions entre l’eau et la matrice du sol ou du sédiment (Pw : P dissous dans l’eau ; Ps : P soluble dans l’eau 
interstitielle ; Pad : P adsorbé ; Pret : P retenu dans la matrice). Reddy et al. 1999 

Les processus biogéochimiques des sols et sédiments décrits ci-dessous sont donc régis par les 
équilibres entre les concentrations en P interstitiel (Ps Fig. 5.27) et la concentration dans l’eau de surface 
(Pw Fig. 13). Ces équilibres sont aussi sous le contrôle de la quantité de P adsorbé dans les sols et 
sédiments (Pad Fig. 5.27). En effet, les sites d’adsorption des sols et sédiments sont en quantité finie. Il 
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en résulte que la capacité des sols et des sédiments à retenir le phosphore est donc fonction de la 
quantité de phosphore déjà adsorbée. La capacité de rétention des sols et sédiments peut être estimée 
en déterminant des isothermes d’adsorption (EPCo) qui rendent comptent de la concentration 
d’équilibre en phosphore entre l’eau interstitielle et l’eau libre (Reddy et al., 1995; Reddy et al., 1999). 

L’adsorption du phosphore dans les sols oxygénés dépend de leur minéralogie (King et al., 2010; Penn 
et al., 2012; Kroeger et al., 2013). Dans les sols modérément acides le fer, l’aluminium et le manganèse 
dissous se combinent rapidement avec le phosphore disponible pour former des composés insolubles 
tels que la strengite (FePO4) ou la variscite (AlPO4). Ces processus se déroulent aussi en milieu neutre, 
mais dans une moindre mesure. Enfin dans les sols alcalins le phosphore se combine avec le calcium ou 
le magnésium pour former des composés peu ou pas solubles (Froelich, 1988; Reddy et al., 1999). La 
matière organique est aussi un composant important qui permet de retenir le phosphore sous forme 
organique mais aussi qui favorise les activités microbiennes qui recyclent le phosphore (Reddy et al., 
1999). 

Les sols, mais à fortiori les sédiments peuvent être sujet à des phases d’anoxie partielle ou totale 
(absence d’oxygène libre). Dans les conditions d’anoxie partielle, mais en présence de nitrate par 
exemple, le fer est maintenu sous forme ferrique et retient le phosphore. Par conséquent les sols ou 
sédiments qui dénitrifient constituent des sites de rétention du phosphore. Si les nitrates viennent à 
manquer, la demande en accepteur d’électron va entrainer la réduction du manganèse et du fer et 
relarguer le phosphore dans l’eau interstitielle du sol ou du sédiment et potentiellement dans l’eau 
superficielle. 

Les associations entre le phosphore et le calcium ou l’aluminium ne sont pas sujettes aux variations de 
redox mais aux variations de pH. L’aluminium peut être dissous à pH très bas (< pH 4) et le calcium à pH 
modérément acide. Dans ces conditions le phosphore sera relargué dans l’eau interstitielle. Par 
exemple, l’activité de photosynthèse et de respiration du périphyton sur les sédiments des zones 
humides ou des cours d’eau peuvent affecter leur pH, créant des variations nycthémérales de 
disponibilité en phosphore (adsorption le jour et relargage la nuit par baisse de pH résultant de 
production de gaz carbonique dissous, Fig. 5.28). 

 

 

Figure 5.28 : variations nycthémérales des concentrations en calcium et phosphore réactif soluble dans les sédiments sous le 
périphyton. Relargage en positif. (House, 2003) ; (Woodruff et al., 1999).  

5.5.2.2.3.Les surfaces de rétention 

Toute structure de paysage qui permet de retenir les sédiments et l’eau est une structure qui 
potentiellement peut retenir le phosphore. Par exemple, les sols, les haies, les bandes enherbées, les 
zones inondables, les ripisylves, les cours d’eau, les étangs ou les lacs, sont des pièges à sédiment, et 
donc potentiellement des pièges à phosphore. On parle de potentiel de rétention dans ces structures 
puisque les conditions de rétention sont sujettes aux conditions biogéochimiques discutées dans le 
paragraphe précédent.  
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Les sols ont été abordés dans le paragraphe précédent. Il faut souligner que les sols contenant un fort 
pourcentage de limons et argiles ont de plus grandes capacités de rétention du phosphore du fait de 
leur plus grande surface active par unité de poids (Olson, 1977; Horowitz et al.  2012). Le maintien de 
sols bien aérés et d’un fort pourcentage de matière organique en leur sein favorisent aussi la rétention 
du phosphore. De plus le maintien de végétation sur les sols pendant les périodes de risque d’érosion 
permet aussi une meilleure rétention du phosphore (Sharpley et al., 2009 ; Delgado et al., 2011). 

Les zones humides qu’elles soient naturelles ou construites constituent des sites privilégiés de rétention 
du phosphore (Nichols, 1983; Mitsch & Gosselink 2000 ; Reddy et al. 1993, Fig. 5.29).  

 

Figure 5.29 : Cycle schématique du phosphore dans les cours d’eau et zones humides. Reddy et al. 1999 

Les zones humides permettent le dépôt de sédiments et de phosphore associé. De plus, les zones 
humides sont en général des sites de forte production de matières organiques qui stockent du 
phosphore et le maintiennent sous forme organique à cause de la faible décomposition des matières 
organiques dans ces milieux humides (Alvarez-Cobelas et al., 2001; Stewart and Tiessen, 1987).  

Les zones inondables constituent aussi des systèmes de rétention des sédiments et du phosphore 
associé (Brinson et al., 1984 ; Fabre et al., 1996; Noe and Hupp, 2005; Collins et al., 2007). Cependant, 
la capacité de rétention des sédiments et du phosphore associé notamment aux particules fines dépend 
du contexte géomorphologique de la plaine d’inondation (Pinay et al., 1995; Tabacchi et al., 1998), mais 
aussi de l’intensité des crues qui peuvent lors d’évènements paroxysmiques conduire à des 
phénomènes d’érosion des dépôts alluviaux (Corenblit et al., 2015). 

Les lacs, les étangs et les seuils constituent aussi des zones importantes de stockage de phosphore 
(Schindler, 1977; Schindler, 2006; Demars et al., 2005; Peck et al., 2013). Les processus de rétention et 
relargage sont discutés dans le paragraphe précédent. Il faut souligner que le phosphore reste le plus 
souvent piégé dans les sédiments ; il peut être relargué en fonction des conditions redox et des 
équilibres de concentration entre l’eau de surface et l’eau interstitielle. Ce relargage permet d’expliquer 
les résultats souvent mitigés de restauration de qualité d’eau dans les lacs même après une limitation 
significative des apports de phosphore (Scheffer and Carpenter, 2003; Ibelings et al., 2007; Jeppesen et 
al., 2007). 

Les cours d’eau peuvent retenir et utiliser le phosphore dans leurs sédiments grâce aux activités des 
microorganismes et du périphyton (Meyer and Likens, 1979; Dodds, 2003). Cette rétention plus ou 
moins longue dans un tronçon de cours d’eau en fonction de ses conditions géomorphologiques et des 
activités biologiques associées a donné lieu au concept de spiralling (Newbold et al., 1983) qui permet 
de calculer la distance parcourue par une molécule de phosphore pour qu’elle effectue un cycle complet 
entre phase minérale et organique (Mulholland et al., 1997; Mulholland et al., 1985). La capacité de 
rétention du phosphore augmente avec la complexité de la structure géomorphologique du cours 
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d’eau ; c’est-à-dire l’augmentation de sa sinuosité, la présence de radiers et de mouilles, de bras 
secondaires et ou bras morts connectés pendant une partie du cycle hydrologique. Cette distance peut 
varier de quelques dizaines de mètres pour les cours d’eau dans des bassins versants forestiers (Hall et 
al., 2002), à quelques centaines de mètres pour des cours d’eau en zone agricole (Ensign and Doyle, 
2006), voire plusieurs dizaines de kilomètres dans des zones urbaines (Gibson and Meyer, 2007).  

5.5.2.2.4.Le temps de résidence 

L’augmentation du temps de résidence de l’eau dans un site a pour effet de ralentir la vitesse du courant 
et par conséquent de déposer des matières en suspension minérales et organiques phosphorées. De 
plus l’augmentation du temps de résidence de l’eau augmente le temps de contact du phosphore 
associé avec les sédiments et les organismes biologiques, favorisant son adsorption ou absorption 
(Dodds, 1991; Neal et al., 2006). Par exemple, la restauration des méandres de cours d’eau de plaine 
diminue la capacité de recyclage du phosphore (diminution du Sw, Fig. 5.30) et diminue la teneur en 
phosphore réactif soluble dans le cours d’eau (SRP, Fig. 5.30). 

 

Figure 5.30. Relation entre la longueur d’absorption (Sx) et la concentration en P réactif soluble. La flèche indique le 
changement de Sx et de concentration en P après reméandrage du cours d’eau. Bukaveckas, 2007.  

5.5.3. Localisation des occupations du sol et de leur mode de gestion 

L’industrialisation de l’agriculture et l’aménagement rural ont eu pour conséquences une 
uniformisation des paysages et une réduction des contraintes qui guidaient jadis la localisation des 
modes d’usages des terres (type de sol, pente, accessibilité, potentiel agronomique…). De nombreuses 
études basées notamment sur la mise en relation de caractéristiques paysagères (morcellement, 
diversité, connectivité…) et d’indicateurs de qualité de l’eau tendent à montrer au contraire que plus 
un paysage est hétérogène, complexe, plus sa capacité à retenir l’eau et les polluants, et notamment 
les nutriments, est importante. Si on se réfère à ce qui précède, les deux explications principales sont 
la rupture de connectivité entre les zones potentiellement contributives et le réseau hydrique, d’une 
part, et l’intercalation de zones tampons entre les zones émettrices de polluants et les milieux 
récepteurs, ces deux facteurs étant d’ailleurs bien souvent liés. D’autres phénomènes peuvent 
toutefois aussi intervenir. Ainsi, des pratiques agricoles homogènes entraineront le synchronisme de 
périodes à risque (apports d’effluents ou d’engrais organiques, chantiers de récoltes) sur des surfaces 
importantes, et si un événement pluvieux survient durant ces périodes, les conséquences seront 
d’autant plus fortes ; la simplification des structures du paysages, les pratiques d’ « assainissement » 
hydraulique (drainage, rectification de cours d’eau) réduisent et uniformisent les temps de transfert 
de l’eau, limitant les processus de piégeage et créant des « flushes » d’eau et de nutriments ; enfin,   
les transferts latéraux superficiels ou de subsurfaces seront d’autant plus susceptibles d’être 
interceptés en aval, même en l’absence de zones tampons, si les couverts végétaux sont à des stades 
différents de développement.  



453 
 

5.5.4. Gérer le paysage pour réduire les flux ? 

De ces différents constats est née l’idée de favoriser les capacités de rétention du paysage par un 
aménagement raisonné. Il convient là d’être précis par ce que cette idée recouvre. En effet, des options 
aussi différentes que (i) préserver les structures et la diversité paysagères existantes, (ii) recréer des 
structures de type talus, bandes enherbées ou écotone semi-naturel, (iii) créer une zone humide 
artificielle et (iv) favoriser la diversification des assolements et des utilisations du sol ne sauraient être 
traitées de la même façon.  

(i) La première option, « préserver les structures et la diversité existante », devrait être une 
priorité des politiques de prévention contre l’eutrophisation compte-tenu du constat avéré 
que la simplification des paysages entraine systématiquement une dégradation de la qualité  

(ii) Si le bénéfice de la création de structures favorisant l’infiltration et réduisant le 
ruissellement (talus, haies ou bandes enherbées sur les versants, perpendiculaires à la 
pente) a été clairement démontré pour le phosphore, leur impact sur l’azote semble assez 
limité. A l’inverse, les mises en place de dispositifs de bas de versants (bandes enherbées 
longeant le ruisseau ou zones tampons riveraines), ont un bilan plus mitigé sur le 
phosphore, surtout à long terme (tendance à la saturation, à la création de chenaux 
d’écoulement rapide, etc.), alors que leur bénéfice pour l’azote en tant que zones 
dénitrifiantes est largement rapporté, si tant est que leur emplacement et leur taille sont 
adaptées au contexte. Cependant, ce bénéfice ne saurait être exagéré, étant donné que la 
part des flux nitriques réellement intercepté dans des conditions favorables à l’épuration 
(circulation de subsurface, relativement lente, homogène, en période pas trop froide…) est 
très variable, et souvent minoritaire (30% paraît être un ordre d’idée raisonnable dans les 
cas les plus favorables). Il faut aussi la mettre en balance avec le risque accru de transfert 
de pollution, soit vers l’air (N2O) soit vers l’eau (NH4, azote organique dissous), et aussi de 
phosphore dissous. Finalement, la difficulté de la mise en œuvre de telles actions tient 
d’une part à la question de la maîtrise foncière des zones concernées, et d’autre part à la 
difficulté d’avoir une estimation fiable du bénéfice qui va en résulter. Une mention 
particulière doit être faite pour les mesures de protection des cours d’eau contre les 
opérations agricoles et l’abreuvement direct du bétail (clôtures), qui est un moyen simple 
et peu onéreux de diminuer cette source importante non seulement de phosphore et de 
particules, mais aussi de bactéries, produits médicamenteux, azote ammoniacal et 
organique, etc.   

(iii) La création de zones humides artificielles, que l’on peut définir comme des zones 
(originellement humides ou pas) rendues humides ou inondées par des interventions  

(iv) hydrauliques intentionnelles (creusement, pose de seuils ou de digues, captation de fossés, 
etc…) est, quand elle est bien conçue, un moyen efficace d’abaisser les teneurs en nitrate 
des eaux, d’autant plus efficace que ces eaux sont riches. Compte tenu de sa lourdeur de 
mise en œuvre et d’entretien, cette solution semble être restreinte à des cas de pollution 
ponctuelle ou semi-ponctuelle ou des situations de risque important. Toutefois, certains 
pays (Suède, Danemark) ont mis en œuvre des programmes de restauration  

(v) Si l’afforestation et la mise en jachère longue durée (surfaces « diluantes ») sont clairement 
des moyens efficaces de diminution des polluants agricoles, notamment employés pour des 
périmètres de captage, des mesures moins radicales de diversification des paysages 
(augmentation des surfaces en couvert permanent, allongement des rotations, 
augmentation du nombre de variétés cultivées dans les assolements…) ont très 
vraisemblablement des effets bénéfiques non négligeables, mais ont fait l’objet de peu de 
tentatives de quantification. Par simulation au moyen de modèles agro-hydrologiques 
spatialisés, leur efficacité a été montrée notamment lorsqu’elles sont combinées à un 
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raisonnement spatial (par exemple la localisation préférentielle des prairies extensives ou 
d’itinéraires culturaux spécifiques dans les fonds de vallées).   

5.5.5. Conclusion 

Compte tenu des processus de rétention et d’élimination de l’azote et du phosphore discutés dans les 
paragraphes précédents, les stratégies de limitation des flux d’azote et de phosphore passent par : i) 
une utilisation raisonnée des intrants, ii) un maintien des sols sous couvert végétal, iii) une augmentation 
des teneurs en carbone organique des sols et iv) un maintien des conditions d’oxygénation des 
sédiments. 

La rétention de l’azote et du phosphore dans les bassins versants augmente avec la durée de rétention 
de l’eau. Par conséquent les retenues naturelles (lacs, étangs, mares, zones humides, plaines 
d’inondation, bras morts de cours d’eau, méandres, seuil-mouilles…) ou anthropiques (seuils, barrages, 
retenues collinaires) vont avoir une certaine capacité à retenir l’azote et le phosphore. Par ailleurs une 
diversification de la structure des paysages des bassins versants a aussi une plus grande capacité à 
retenir l’eau et les éléments dissous ou particulaires qu’elle transporte ; cela contribue donc aussi à la 
rétention de l’azote et du phosphore.  

Le temps de réponse des systèmes en terme de qualité de l’eau à une limitation des apports d’azote et 
de phosphore est fonction pour l’azote du temps de résidence des nitrates dans les nappes phréatiques, 
et pour le phosphore de son stockage dans les sols et les sédiments et de sa capacité de relargage dans 
les eaux interstitielles et de surface.  

La mise à profit de la connaissance des processus à l’échelle des paysages qui sont responsable d’une 
augmentation ou d’une diminution des émissions polluantes vers l’environnement est un atout précieux 
pour concevoir des actions de prévention ou de remédiation des émissions de nutriments vers 
l’environnement. Elle doit toujours être considérée pour complémentaire à des actions au plus proche 
de la source des émissions. Les principales difficultés sont, d’une part, leur caractère très variable en 
fonction du contexte local, et d’autre part, des problèmes de pérennité et de potentiel risque de 
transfert de pollution (entre nutriments (N vs P), entre compartiments (atmosphère-sol-eau) ou entre 
espèces chimiques (P soluble vs particulaire, NO3 vs NH4 vs Norg, etc.). Les efforts d’acquisition de 
connaissance et de développement d’outils de prévision (modèles spatialisés notamment) doivent être 
poursuivis pour aider à une planification réellement efficace de ces actions.    

 

5.6. La controverse entre N et P 
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La production biologique des environnements aquatiques est contrôlée par les paramètres limitants qui 

sont la lumière, le carbone, l’azote, le phosphore ou les micronutriments. La diversité des habitats et 

l’évolution des paramètres physiques au cours cycles (journaliers, tidaux, saisonniers…) font qu’il est 
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difficile de hiérarchiser l’importance relative de tel ou tel facteur limitant (Elser et al. 2007). Néanmoins, 

il a existé des paradigmes qui identifiaient l’azote comme étant le facteur limitant primaire des 

écosystèmes terrestres (Vitousek et Howarth, 1991) et marins (Howarth et Marino, 2006) et le 

phosphore comme étant le principal nutriment limitant pour les eaux continentales (Schindler 1997 ; 

Hecky et Kilham, 1988). Cette vision dogmatique a été contredite par de nombreuses études (Conley et 

al., 2009 ; Esler et al., 1990 ; Francoeur, 2001, Downing et al., 1999 ; Paerl, 2009 ; Paerl et al., 2016).  

En eau douce, l’hypothèse d’une limitation de l’eutrophisation par le phosphore a été formulée 
notamment à partir de résultats relatifs à des études portant sur des suivis à long terme 
d’enrichissements en azote, phosphore ou azote et phosphore d’un lac pauvre en nutriments, le lac 
227, au nord-ouest de l’Ontario au Canada, puis au suivi de son évolution après suppression des 
enrichissements (Schindler 1997). Les études ont clairement montré que la suppression de l’apport de 
phosphore limitait l’eutrophisation, ce qui a poussé les auteurs à préconiser de limiter uniquement les 
apports de phosphore pour enrayer l’eutrophisation et ce, quel que soit l’écosystème d’eau douce ou 
saumâtre (Tong et al. 2017 ; Carpenter 2005 ; Jenny & Normandeau 2016 ; Schindler et al. 2016 ; 
Paterson et al. 2011 ; Schindler 2012). Les auteurs de ces études étayent leur argument avec i) le succès 
de cette expérience unique à long terme, ii) le fait que les études montrant la co-limitation de l’azote et 
du phosphore ont été surtout mises en évidence dans des expérimentations en laboratoire ou des 
mésocosmes, ces expériences à court terme ne rendant cependant pas compte de la complexité des 
écosystèmes, iii) le fait que la régulation des apports d’azote coûterait trop cher et iv) qu’elle serait 
inutile puisqu’elle serait compensée par la fixation atmosphérique des cyanobactéries. 

Cette focalisation sur la régulation unique des apports de phosphore a été développée aux Etats Unis 
depuis plusieurs années, notamment sur le lac Erié. Cependant de nombreuses études récentes 
remettent en cause cette option et préconisent de limiter à la fois les apports d’azote et de phosphore 
dans les eaux continentales, saumâtres et salées (Conley et al. 2009 ; Carpenter et al. 1998 ; Howarth 
et al. 2011 ; Elser et al . 2007 ; Elser et al. 2009 ; Finlay et al. 2013 ; Withers et al. 2014 ; Smolders et al. 
2010 ; Diaz & Rosenberg 2008 ; Cottingham & Ewing 2015 ; Cloern 2001 ; Jarvie et al. 2013 ; McCarthy 
& Gardner 2016 ; Havens & Paerl 2015 ; Paerl et al. 2016 ; Dodds & Smith 2016). Les principaux 
arguments en faveur de cette corégulation de l’azote et du phosphore pour juguler l’eutrophisation 
sont les suivants : 

• les lacs oligotrophes du Nord Canada ne représentent pas la grande diversité des écosystèmes 
aquatiques continentaux, estuariens, lagunaires, côtiers et marins ; 

• il a été montré à de nombreuses reprises que les efflorescences algales en milieu côtier, 
notamment ceux de macroalgues vertes, étaient fortement influencés par les apports d’azote, 
surtout en été, car si azote et phosphore sont tous deux peu abondants dans les eaux marines 
de surface, la minéralisation de l’azote organique détritique issu de la floraison printanière est 
beaucoup plus lente que celle du phosphore organique détritique, conduisant habituellement 
à une carence estivale en azote des eaux marines ; 

• plusieurs études (dont une menée sur le même lac 227 du nord-ouest de l’Ontario) ont montré 
que la fixation d’azote par les cyanobactéries n’égalait pas les apports provenant normalement 
des bassins-versants ; 

• le phosphore n’ayant quasi pas de phase gazeuse, il s’accumule plus rapidement que l’azote 
dans les écosystèmes aquatiques anthropisés. Son augmentation continue dans les sédiments 
des cours d’eau, des lacs, des estuaires et des lagunes fait de lui une ressource de plus en plus 
bio disponible pour les plantes aquatiques et les algues, d’où le besoin de réguler également 
l’apport d’azote, qui devient dans ces cas l’élément limitant le développement des producteurs 
primaires ; 

• la stratégie basée sur la réduction unique des apports de phosphore pour juguler les problèmes 
d’eutrophisation n’a pas été couronnée de succès à ce jour. Par exemple les lacs Apopka, 
Okeechobee aux Etats-Unis, le lac Erié entre les Etats-Unis et le Canada, les lacs Taihu et Donghu 
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en Chine ont connu des efflorescences algales récentes malgré les efforts significatifs pour 
limiter uniquement les apports de phosphore ; 

• ce transport disproportionné d’azote par rapport au phosphore dû à la régulation univoque du 
phosphore entraîne son transfert au large, comme dans le cas de l’estuaire de la Neuse en 
Caroline du Nord ou dans la mer des Wadden entre les Pays-Bas et le Danemark. 

 
Il existe aujourd’hui un faisceau de connaissances objectives qui soutiennent un consensus largement 
partagé par les scientifiques pour limiter à la fois les apports d’azote et de phosphore aux écosystèmes 
aquatiques, qu’ils soient ponctuels ou diffus, qu’ils soient d’origine urbaine, industrielle, agricole, ou 
résultant de l’usage des énergies fossiles. 
 
La controverse sur le ou les facteurs contrôlant l’eutrophisation souligne plusieurs éléments à prendre 
en compte pour aborder ce processus complexe. i) Tout d’abord elle rend compte de la difficulté à 
extrapoler des résultats obtenus sur un type d’écosystème à d’autres. Chaque écosystème est unique 
et possède sa propre histoire et dynamique, elles-mêmes liées aux conditions géologiques, 
géomorphologiques, hydrologiques, écologiques et climatiques locales, mais aussi aux pressions 
anthropiques passées et présentes et à leur nature, aux contextes sociologiques et économiques dans 
lesquelles elles se sont inscrites. ii) Les écosystèmes aquatiques sont des systèmes complexes et ouverts 
qui ont des temps de réponse aux apports anthropiques qui peuvent être très longs (plusieurs 
décennies) et non linéaires, qui nécessitent des suivis à long terme. iii) Les cycles des nutriments ne sont 
pas isolés les uns des autres et des mesures de régulation d’un élément ont des conséquences sur les 
autres et in fine sur l’équilibre des écosystèmes. 
 

5.7. Conséquences de l’eutrophisation  

Les écosystèmes aquatiques d’eau douce ou marine qui font face à des apports de nutriments en excès 

sont soumis à deux mécanismes antagonistes. Un mécanisme bottom up ou « effet ressource » dans 

lequel l’enrichissement en nutriments favorise le phytoplancton et les macrophytes opportunistes au 

détriment des macrophytes pérennes benthiques. Un mécanisme top down ou « effet consommateur 

» dans lequel les organismes filtreurs et les brouteurs vont limiter respectivement l’abondance du 

phytoplancton et les macrophytes opportunistes (cf flèche rouge figure 5.31). Ils vont ainsi 

indirectement participer au maintien des macrophytes pérennes. Les prédateurs vont en revanche agir 

sur les filtreurs et les brouteurs et indirectement favoriser le développement du phytoplancton et des 

opportunistes. 
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Figure 5.31 : Schéma conceptuel de l’eutrophisation, pour tous les types de masses d’eau de surface, présenté comme cadre 
pour la mise en œuvre de la Directive Cadre Eau. D’après Claussen et al. 2009. 

 

5.7.1. Milieux d’eau douce  
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Les conséquences de l’eutrophisation dans les lacs ont été décrites dès le début du XXième siècle avec les 
travaux de Naumann (1919), qui décrit les deux grands états, eutrophe et oligotrophe, d’un lac. 
L'eutrophisation des systèmes aquatiques a des conséquences directes et indirectes sur tous les 
organismes et à tous niveaux d'organisation biologique, de l’individu à l’écosystème. La disponibilité 
accrue des nutriments, spécifiquement de phosphore et d'azote, mais aussi d'autres éléments tels que 
la silice ou le potassium, va augmenter la croissance des producteurs primaires aquatiques, soit des 
microphytes, soit des macrophytes (Fig. 5.31). Les conséquences les plus visibles en eau douce sont une 
forte accumulation locale de la biomasse des producteurs primaires, généralement du phytoplancton, 
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souvent associée à une anoxie en profondeur, particulièrement en fin de bloom. Il existe également 
beaucoup de conséquences beaucoup moins visibles, comme la modification de la structure des 
communautés de producteurs primaires, la réduction de la biodiversité et les modifications de tout le 
réseau trophique, avec un déséquilibre des flux de matière et d’énergie au sein de ce réseau. 
Finalement, l'eutrophisation impacte les processus écosystémiques, y compris les cycles des nutriments, 
et les cycles biogéochimiques par des effets directs et indirects sur les producteurs primaires (Fig. 5.31). 
Ce chapitre se concentrera principalement sur les conséquences de l’eutrophisation pour les 
producteurs primaires d'eau douce, puis considérera les effets directs et indirects sur d'autres 
organismes, tels que les consommateurs primaires et secondaires (brouteurs, herbivores, prédateurs) 
et les microorganismes (bactéries, fongiques) impliqués dans le recyclage des éléments nutritifs. Les 
interactions avec les autres changements globaux seront ensuite discutées. 

5.7.1.1. Conséquences sur les producteurs primaires 

Décrivons tout d’abord les grands groupes de producteurs primaires. Les microphytes sont tous les 
producteurs primaires visibles uniquement par microscopie, tels que les cyanobactéries et les algues 
eucaryotes, ces dernières étant composés de différents groupes en fonction de leur teneur en pigments 
et de leur origine phylogénétique (chlorophytes/algues vertes, diatomées/Bacillariophyceae, 
chrysophytes, chryptophytes, haptophytes, euglenophytes, rhodophytes/algues rouges, etc.). Les 
microphytes se trouvent dans le phytoplancton qui croît dans la colonne d'eau, ou sous forme fixée sur 
les surfaces comme les pierres, le sable, les macrophytes, et dans ce cas on parle des algues benthiques 
(microphytobenthos), avec respectivement le périphyton, l’épipsamnon ou les épiphytes. Certaines 
espèces benthiques atteignent une taille considérable et peuvent être visibles à l'œil nu.  

Les macrophytes sont définis comme des producteurs primaires macroscopiquement visibles, et 
comprennent les plantes aquatiques vasculaires (spermatophytes et ptéridophytes), les mousses 
(bryophytes) et les macroalgues (thallophytes). 

On peut appeler « plantes » tous les micro- et macrophytes d’après un article récent de Bolton (2016). 
Souvent, les producteurs primaires sont classés en groupes fonctionnels en fonction de leur forme de 
croissance (Brönmark and Hansson 2005, Wetzel 2001). Les principaux groupes fonctionnels sont les 
macrophytes, les algues benthiques (périphyton) et pélagiques (phytoplancton). Dans chaque grand 
groupe fonctionnel, plusieurs sous-groupes ont été identifiés. Les macrophytes sont généralement 
classées en fonction de leur forme de croissance dans des plantes émergentes (riveraines), des plantes 
enroulées ou non arrachées submergées, des plantes à feuilles flottantes, des plantes enracinées ou 
des plantes à racines libres et non sédimentées. Les groupes fonctionnels de microalgues pélagiques et 
benthiques sont basés sur leur groupe phylogénétique (voir ci-dessus) ou une forme de croissance (par 
exemple unicellulaire, amiboïde, coloniale, filamenteuse).  

Tous ces producteurs primaires vont avoir besoin d’absorber des nutriments pour leur croissance. Le 
phytoplancton absorbe les nutriments dissous dans l’eau, tandis que les producteurs primaires 
benthiques (micro- et macrophytes) peuvent absorber les nutriments soit de l’eau ou du sédiment. Les 
macrophytes possèdent soit des vraies racines, soit des rhizoïdes, avec lesquels elles s’attachent au 
sédiment. Les racines sont spécialisées dans l'absorption des nutriments, analogues aux plantes 
terrestres, tandis que les rhizoïdes semblent moins efficaces dans l'absorption des nutriments et sont 
principalement considérés comme des organes impliqués dans l’attachement au sédiment. Cependant, 
seulement quelques travaux rapportent des études sur le rôle des rhizoïdes dans l'absorption des 
nutriments (Vermeer et al. 2003, Wustenberg et al. 2011). Les plantes immergées et enracinées dans le 
sédiment sont capables d’utiliser les sels nutritifs à la fois des sédiments et de la colonne d'eau. Mais en 
raison de la plus grande concentration de nutriments dans les sédiments, l'absorption des nutriments 
de la colonne d'eau joue habituellement un rôle moindre (Barko 1982, Carignan and Kalff 1980, Denny 
1972, Madsen and Cedergreen 2002), spécialement dans les eaux stagnantes (lacs, réservoirs). Les 
nutriments qui ne sont pas investis dans la croissance peuvent être stockés par de nombreux 
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producteurs primaires, tels que le nitrate ou le phosphate dans les vacuoles des plantes 
(phanérogames). Aussi, les cyanobactéries peuvent accumuler P en tant que polyphosphate, ainsi que 
N comme cyanophycine, sous forme de granules dans le cytoplasme (Kromkamp 1987).  

D’autres facteurs que la disponibilité des éléments nutritifs peuvent également limiter la croissance des 
plantes. Dans les eaux stagnantes et eutrophes, la disponibilité de la lumière et du carbone peut être 
limitante pour la photosynthèse et la croissance. L'intensité et la qualité de la lumière changent avec 
l'augmentation de la profondeur de l'eau. La turbidité de l’eau réduit aussi la quantité de la lumière 
disponible pour les plantes. Parmi les facteurs influençant la turbidité, il faut citer le phytoplancton, les 
matières en suspension, ou les composés humiques (matière organique dissoute) dans la colonne d’eau. 
Les macrophytes submergées n’ont pas les mêmes besoins en termes d’intensité lumineuse minimale 
requise pour une activité photosynthétique optimale. Cette adaptation détermine la profondeur 
typique et maximale où se développe chaque espèce. Au-delà de ces différences spécifiques aux 
espèces, les plantes peuvent également s'acclimater (changements à court terme, plasticité 
phénotypique) à des changements d'intensité lumineuse, ce qui leur permet de se maintenir dans une 
eau turbide. Il en est de même pour le phytoplancton, qui présente une grande diversité de pigments 
accessoires et une plasticité phénotypique à court terme importante (Stomp 2008, Stomp et al. 2008). 
L'accès à la lumière est donc primordial pour la photosynthèse, et les différents groupes fonctionnels 
ont développé des adaptations pour maximiser cet accès à la lumière. Les espèces de phytoplancton 
comme les diatomées dépendent des mouvements de l'eau pour rester en suspension dans la colonne 
d’eau. D’autres espèces à l’inverse se positionnent activement dans la colonne d'eau à l'aide de flagelles 
(algues vertes, chrysophytes, etc.) ou des vésicules à gaz (cyanobactéries). Les algues benthiques 
utilisent également différentes stratégies. Certaines diatomées sont capables d'un mouvement vertical 
dans le sédiment sableux en raison des structures cellulaires appelées raphes, leur permettant un 
comportement phototactique, mais aussi d'éviter un excès de lumière. D'autres algues benthiques, 
telles que les algues filamenteuses, ont, d’une part, des cellules basales responsables de l'attachement 
au substrat, et, d’autre part, des filaments qui atteignent la surface de l'eau et sont responsables de la 
photosynthèse. Les plantes émergées et les plantes à feuilles flottantes n'ont aucun problème d'accès 
à la lumière ni au CO2. Les macrophytes submergées, cependant, peuvent souffrir d'ombrage, soit à 
partir de macrophytes flottantes, de fortes densités de phytoplancton ou d'algues épiphytiques. 
Certaines macrophytes submergées (p.ex. les isoètes) se développent en rosettes proches de la surface 
du sédiment et ont besoin de l'eau claire. D'autres macrophytes submergées avec une forme de 
croissance appelée « élodéides » sont capables de placer une biomasse importante comme une 
canopée près de la surface de l'eau. 

Concernant la disponibilité de carbone et du CO2, de nombreuses espèces de microalgues et de 
macrophytes submergées sont capables d'utiliser le bicarbonate (HCO3

-) comme source alternative au 
CO2. Néanmoins, dans l'eau stagnante, la diffusion de CO2 est 10 000 fois plus lente que dans l'air, ce 
qui entraîne des limitations de la disponibilité de CO2. Dans les eaux calcaires et alcalines, le bicarbonate 
est la principale source de carbone pour la photosynthèse. 

Les facteurs physiques tels que l'action des vagues ou le mouvement de l'eau affectent les macrophytes. 
Les macrophytes à feuilles flottantes, enracinées ou non, se développent de préférence dans l'eau 
stagnante peu soumise à l’action des vagues, tandis que d'autres espèces peuvent se développer sur 
des rives exposées au vent. Dans les rivières, la vitesse d'écoulement et la disponibilité de la lumière 
expliquent principalement la présence de certaines macrophytes, adaptées au fort hydrodynamisme. 
Les débits des zones en amont (têtes de bassin) des cours d’eau entraînent une dominance des mousses, 
tandis que les zones intermédiaires avec un écoulement plus lent permettent généralement la 
croissance d’une large gamme de macrophytes submergées. 

Les différents groupes de producteurs primaires, macrophytes enracinées, plantes flottantes (type 
lentilles d’eau, jacinthes d’eau), microphytobenthos (qui inclut les épiphytes) et phytoplancton, sont en 
compétition pour un faible nombre de ressources, et la lumière constitue un des principaux facteurs 



460 
 

structurant. Les macrophytes sont avantagées pour l’acquisition des nutriments via les sédiments, alors 
que le phytoplancton est avantagé pour l’acquisition de la lumière. Le développement de phytoplancton 
entraine une rétroaction négative sur la disponibilité en lumière : le phytoplancton en suspension dans 
la colonne d’eau augmente en effet la turbidité et donc réduit la lumière disponible en profondeur pour 
les épiphytes et les macrophytes immergées. De même, le développement de tapis de plantes flottantes 
peut considérablement diminuer la pénétration de la lumière dans la colonne d’eau.  Avec 
l’augmentation des concentrations en nutriments, le système favorise les meilleurs compétiteurs pour 
la lumière. Dans les plans d’eau, le phytoplancton ou les plantes flottantes se développent au détriment 
des autres groupes (Modèle de Scheffer (2004)). En rivière, une succession des producteurs primaires, 
allant des macrophytes aux algues benthiques, est ainsi observée avec l’augmentation de la disponibilité 
en nutriments (Fig. 5.32).  

En fonction des conditions hydrodynamiques (turbulence et taux de dilution), de la hauteur d’eau, et 
de la disponibilité en nutriments, un des quatre groupes fonctionnels va donc dominer, avec par 
exemple : 

- en conditions de faible charge en nutriments : dominance des macrophytes, 
- en conditions de forte charge en nutriments, fort taux de dilution et faible hauteur d’eau : 

dominance des épiphytes et du biofilm photosynthétique, 
- en conditions de forte charge en nutriments et faible taux de dilution: dominance du 

phytoplancton ou des plantes flottantes, 
 

 

 

Fig. 5.32 : Changements de dominance relative des producteurs primaires en fonction du degré d’eutrophisation en eaux 

douces (d’après Brönmark et Hansson 1998 et Wetzel 2001). 

 

5.7.1.1.1.Conséquences sur la croissance et la biomasse 

L'eutrophisation anthropique des rivières et des lacs provient de diverses sources ponctuelles et 
diffuses. Les apports élevés de nutriments, principalement le phosphore et l'azote, peuvent entraîner 
des augmentations significatives de la production primaire et conduire à une croissance excessive des 
algues et des macrophytes (Mainstone and Parr 2002). Une multitude des publications a montré ces 
effets (p.ex. Gerdeaux 2009, Mainstone and Parr 2002, Schindler 1974). Selon le type de masse d'eau 
et le niveau d'eutrophisation, les effets directs sur la croissance et le type (le groupe fonctionnel) des 
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producteurs primaires diffèrent. Dans les lacs ou d'autres masses d'eau plus stagnantes, l'eutrophisation 
entraînera principalement une croissance accrue du phytoplancton en raison de son taux de croissance 
plus élevé ; en conditions optimales, il peut doubler sa biomasse tous les jours. Une forte densité de 
phytoplancton altérera fortement la croissance des algues benthiques et des macrophytes en raison de 
l'ombrage associé. Un tel effet indirect négatif de l'eutrophisation sur les macrophytes a été observé 
dans de nombreux lacs profonds et peu profonds (de Nie 1987, Körner 2002, Lehmann and Lachavanne 
1999, Schröder 1988). Dans les rivières, les effets de l'eutrophisation peuvent entraîner une croissance 
accrue des macrophytes et des macroalgues, ou le développement du phytoplancton, selon le régime 
hydrologique (débit, vitesse du courant, temps de résidence de l’eau). Si l'effet direct et positif de la 
plus grande disponibilité des nutriments sur la croissance des producteurs primaires a été démontré 
expérimentalement et in situ (Schindler et al. 1971), les conséquences directes et indirectes sur les 
écosystèmes aquatiques sont plus complexes. Ce chapitre vise à détailler les mécanismes et 
conséquences principales, et les boucles de rétroaction, qui agissent dans les différents systèmes 
aquatiques. 

Exemple des lacs 

Dans les lacs, la première conséquence d’une augmentation des nutriments N et P est une forte 
augmentation de la productivité primaire du phytoplancton par unité de volume d’eau (Wetzel 2001). 
La zone de production primaire se concentre alors vers la surface de la colonne d’eau sur une épaisseur 
de plus en plus faible, parfois de quelques centimètres seulement. La zone euphotique diminue en effet 
à mesure que la biomasse de phytoplancton augmente. La production primaire intégrée sur l’ensemble 
de la zone euphotique (production par unité de surface et non de volume) augmente quant à elle dans 
une moindre mesure avec l’augmentation de la charge en nutriments (Wetzel 2001).  

La biomasse de phytoplancton tend elle aussi à se concentrer vers la surface ou dans la zone de mélange 
(épilimnion). Beaucoup d’études ont mis en évidence une corrélation positive entre la concentration de 
phytoplancton et les concentrations en nutriments, soit le phosphore ou l’azote total (Brown et al. 2000, 
Faithfull et al. 2011, Finlay et al. 2010, Paerl 2009, Schindler et al. 2008), soit les deux simultanément 
(Downing et al. 2001), soit en alternance (Wang et al. 2007). Cette augmentation de la biomasse 
entraîne une augmentation de la turbidité de l’eau, qui influence la profondeur de la thermocline. 
Comme pour la zone euphotique mais de manière moins directe et moins rapide, l’épaisseur de 
l’épilimnion diminue en effet lorsque la turbidité de l’eau augmente (Fortino et al. 2014, Mazumder and 
Taylor 1994, Shatwell et al. 2016). 

La distribution verticale de la biomasse de phytoplancton est donc impactée. Lors de l’eutrophisation 
des plans d’eau profonds, un basculement peut même être observé entre une biomasse et production 
primaire dominantes dans le métalimnion et une biomasse et production dominantes en surface, dans 
l’épilimnion. Plus précisément, dans ces lacs profonds et stratifiés, la biomasse peut s’accumuler au 
niveau du métalimnion pendant la période de stratification (Camacho 2006), lorsque les concentrations 
en nutriments en surface sont limitantes. La grande transparence de l’eau permet alors à la lumière 
d’atteindre les couches plus profondes du lac. Les nutriments, en plus forte concentration dans 
l’hypolimnion, diffusent en effet au travers du métalimnion et la zone de forte production est alors à 
cette interface qu’est le métalimnion. L’augmentation de la disponibilité des nutriments en surface du 
lac va augmenter la durée d’appauvrissement de l’épilimnion et peut donc empêcher à terme la 
formation du pic métalimnétique, par manque de lumière en profondeur. Il y a alors une biomasse 
dominante dans l’épilimnion, qui, par ombrage, empêche le développement de la biomasse du 
métalimnion. Le basculement inverse peut également être observé lors de l’oligotrophisation des 
écosystèmes aquatiques. C’est ainsi que dans le lac du Bourget, la diminution des concentrations en 
phosphore, amorcée à partir des années 1980, s’est traduite à la fin des années 1990 par l’apparition 
de proliférations d’une cyanobactérie métalimnétique, Planktothrix rubescens, qui se développait sur 
quelques cm dans le métalimnion. L’analyse des concentrations en nutriments et de la transparence de 
l’eau a montré que la diminution des concentrations en phosphore s’est accompagnée par une 
augmentation de la transparence de l’eau en été notamment, ce qui a alors permis à la cyanobactérie 
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pigmentée en rouge de pouvoir se développer au niveau du métalimnion (Jacquet et al. 2005). De 
même, dans les lacs peu profonds (< 3m), la production et la biomasse deviennent presque 
exclusivement pélagiques, avec de forts développements de phytoplancton et surtout de 
cyanobactéries, au détriment de la biomasse et de la production benthiques (microphytobenthos et 
macrophytes). 

Exemple des rivières 

En milieu lotique, les conséquences de l’eutrophisation ne sont pas systématiques, car dépendantes de 
cofacteurs physiques et biologiques beaucoup plus contraignants que dans les plans d’eau. Le temps de 
réponse est également plus long que dans les plans d’eau, à cause du décalage entre d’une part le flux 
de nutriment (hivernal) et la période de production végétale, et d’autre part la plus faible réactivité des 
communautés de biofilm et de macrophytes. Les effets de l'eutrophisation sur les rivières sont donc 
moins clairs que ceux pour les lacs (Hilton et al. 2006). Dans les rivières, les effets de l'eutrophisation 
sur les producteurs primaires dépendent fortement du temps de résidence de l’eau dans le tronçon de 
rivière. Ainsi, on observe des conséquences multiples de l'eutrophisation anthropogénique dans les lacs 
de rivières ou réservoirs (Hilton et al. 2006), comme une croissance excessive des algues planctoniques, 
y compris régulièrement des proliférations des cyanobactéries, ou une croissance excessive des algues 
benthiques filamenteuses ou des macrophytes submergés, en fonction des conditions de lumière et de 
transparence de l’eau (Butzler and Chase 2009, Capblancq and Décamps 2002, Genkai-Kato et al. 2012, 
Smith 2003). 

De nombreux auteurs montrent une corrélation positive entre les quantités de nutriments N et P et la 
biomasse de microphytobenthos (Biggs 2000, Dodds et al. 2002). Cependant, depuis quelques années, 
certains auteurs observent des proliférations de cyanobactéries benthiques formant des biofilms très 
épais dans des rivières de France, de Nouvelle-Zélande et d’Espagne, alors que ces rivières sont dans un 
état oligotrophe (Quiblier et al. 2013). C’est le résultat de la diminution du phytoplancton qui enlève la 
limitation par la lumière pour les producteurs primaires benthiques dans ces systèmes aquatiques et 
qui favorise des espèces opportunistes, comme les cyanobactéries benthiques.  

L'eutrophisation dans les rivières, en particulier suite à un enrichissement en phosphore, peut dégrader 
les communautés aquatiques en modifiant l'équilibre concurrentiel entre les différentes macrophytes, 
ou entre les macrophytes et les algues et cyanobactéries (Mainstone and Parr 2002). Selon ces auteurs, 
les niveaux élevés de P affectent les macrophytes dans les eaux courantes de quatre manières 
principales: 

- en augmentant les taux de croissance des plantes, ce qui se traduit par de grands patchs avec une 
forte biomasse et une reprise rapide suite à la gestion (faucardage, moissonnage) ; 

- en encourageant les espèces de plantes supérieures dont les taux de croissance sont plus élevés 
lorsque la disponibilité en nutriments est importante, ce qui modifie la composition ou l'équilibre 
des espèces ; 

- par la stimulation des algues épiphytiques, bentiques, filamenteuses et planctoniques, réduisant 
ainsi la quantité de lumière atteignant les feuilles et les tiges des plantes supérieures et 
interférant avec le succès de la germination des graines et de la croissance des semis ; 

- en réduisant la profondeur d'enracinement et en rendant les plantes supérieures plus 
susceptibles d'être arrachées hors du substrat sous des débits élevés de la rivière. 

Le mécanisme d'eutrophisation dans les rivières peut être développé en fonction des principaux 
facteurs qui se révèlent importants dans les lacs (Hilton et al. 2006). Ce sont le temps de rétention des 
nutriments limitants, la charge ou la concentration des nutriments, les multiples états stables, la 
limitation de la lumière, la vitesse d’écoulement d’eau et l'interaction entre la limitation de la lumière, 
des nutriments et de la vitesse d’écoulement. 

De manière générale, l’augmentation de la quantité de nutriments augmente la croissance et la 
biomasse des producteurs primaires dans l’écosystème aquatique. Le groupe fonctionnel auquel 
appartiennent ces producteurs primaires est fonction des conditions locales de lumière et 
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d’hydrodynamisme. Lorsque ces conditions locales changent, en raison de l’augmentation de la 
biomasse par exemple, des phénomènes de seuils sont observés, avec des basculements d’un groupe 
fonctionnel vers un autre groupe plus compétitif dans les nouvelles conditions. 

Comme le montre la figure 5.33 (Mainstone and Parr 2002), la croissance des plantes riveraines en 
Angleterre et au Pays de Galles est rarement limitée par N ou P. Cependant, dans certains cas, une 
limitation par P ou N est observé, au moins pendant une partie de la saison de croissance. L’occurrence 
d'une limitation de N ou de P dépend de la concentration médiane en phosphore réactif soluble (SRP) 
et du rapport molaire médian N:P. L'absorption de phosphore dans la colonne d'eau peut être élevée 
pour les macrophytes des rivières et leurs épiphytes, comme l'a montré une étude utilisant le radio-
traceur 32P (Pelton et al. 1998). Les macrophytes ont également obtenu du P des sédiments. Dans cette 
étude, les valeurs de phosphore dissous réactif (DRP) étaient plus élevées dans la colonne d'eau que 
dans l'eau interstitielle du sédiment. Cette condition pourrait favoriser l'absorption par les tiges et les 
feuilles des macrophytes plutôt que par les racines. L'absorption de phosphates par les macrophytes 
dans les cours d'eau peu profonds peut être plus fréquente que celle des macrophytes dans les lacs. 
Donc, les macrophytes peuvent atténuer les conséquences de l'eutrophisation dans les cours d'eau car 
ils sont capables d'absorber le P et le N dissous de la colonne d'eau. Cependant, l'ampleur de cet effet 
dépend de nombreux facteurs, parmi lesquels l'ombrage ou la vitesse de l'eau, qui peuvent tous deux 
augmenter les taux d'élimination des nutriments (Wilcock et al. 2002).  

 

 

Fig. 5.33: Limitation potentielle de la croissance des plantes par le phosphore et l’azote en Angleterre et au Pays de Galles. 
Source : Mainstone and Parr 2002. 

Plusieurs facteurs peuvent influencer la croissance voire la prolifération massive dans les cours d’eau 
d’une espèce de plante immergée. Ces facteurs sont principalement la lumière, l’hydrologie, la géologie 
et la morphologie du bassin-versant, la qualité de l’eau et la composition du sédiment. En retour, les 
plantes elles-mêmes peuvent influencer leur habitat, ce qui souligne l’existence de fortes interactions 
entre les plantes et leur environnement. Les macrophytes peuvent modifier leur habitat en augmentant 
la rétention du sédiment fin, conduisant ainsi à un changement de la composition du sédiment. Cette 
relation entre les macrophytes et le sédiment fin dans des rivières est bien connue (Jones et al. 2012) 
(Fig. 5.34). 
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Figure 5.34: Sources majeures de nutriments pour les plantes aquatiques immergées dans les rivières : eau interstitielle, 
sédiment et colonne d’eau. Les nutriments absorbés sont utilisés pour la croissance des plantes, et un surplus des nutriments 
peut être stocké dans les tissus végétaux. Le dépôt de sédiment fin sous la canopée peut améliorer l’accès aux nutriments en 
raison de processus de reminéralisation (voir texte). Source : www.catchments.nerc.ac.uk/images/photos/sed_trapping.jpg 

 
Les macrophytes immergées ont souvent un rôle structurant important, capable d’influencer 
localement le débit et le dépôt des sédiments fins. Par exemple les renoncules (Ranunculus peltatus) 
sont capables de maintenir une certaine profondeur d’eau pendant les faibles débits en raison des 
tourbillons générés autour des micro-patchs des plantes. Cet effet est illustré dans la figure 5.35. Ainsi, 
les renoncules sont capables de créer des zones de dépôt en-dessous de leur canopée. Dans ces 
sédiments fins, une reminéralisation forte d’azote, plus particulièrement de l’ammonium a été observée 
par Trimmer et al. (2009). Les auteurs concluent que pour ses besoins en azote, Ranunculus dépend 
presque exclusivement de la minéralisation de la matière organique importée.  

 

 

Figure 5.35: Représentation du mécanisme de sédimentation autour des renoncules dans les cours d’eau. (A) Vue du dessus : 
Zones des macrophytes (entourée par la ligne verte) dans une rivière avec un débit moyen à fort ; zone racinaire (en brun) et 
la zone du dépôt du sédiment fin (zone texturée). (B) Vue transversale : Sédimentation (sédiment fin transitoire) en dessous 
des canopées de Ranunculus dans un lit d’une rivière. Sources : Jones et al. 2012 ; Trimmer et al. 2009. 

5.7.1.1.2.Transitions entre groupes fonctionnels majeurs et répercussions sur 

la biomasse globale 

L’exemple typique du phénomène de basculement (ou transition) en écologie est celui des lacs peu 
profonds. Les lacs peu profonds sont des lacs d'une profondeur moyenne inférieure à 3 m, avec une 
zone benthique qui est surtout euphotique due à la faible profondeur d'eau. En conséquence, de tels 
systèmes aquatiques permettent la croissance de la végétation aquatique ou des algues benthiques sur 
la totalité ou la plupart des sédiments. En raison de leur morphométrie et de leur âge, ces lacs sont 
souvent naturellement eutrophes (Figure 5.36) (Hakanson 2005).  
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Figure 5.36 : représentation schématique des processus de transport fondamentaux et généraux, dans 
et vers les lacs (Hakanson 2005). 

Le déclin de la végétation submergée dans les lacs peu profonds en raison de l'eutrophisation croissante 
est une conséquence bien connue (Phillips et al. 1978, Scheffer et al. 1993) mais il existe différentes 
opinions sur les mécanismes sous-jacents. Les deux études précitées prédisent des « états stables 
alternés », déterminés par la dominance de macrophytes submergés et de l'eau claire (bon état), ou de 
l'eau trouble (turbide) après une eutrophisation anthropique induisant un développement fort du 
phytoplancton (état dégradé) (figure 5.37). La perte des macrophytes peut être une cause directe de 
l'augmentation du phytoplancton due à l'eutrophisation et à l'ombrage subséquent pour les plantes 
(Scheffer et al. 1993). Un autre facteur est l'ombrage par des algues filamenteuses ou périphytiques, 
qui se développent à la surface des feuilles à la suite d'une eutrophisation anthropogénique, et qui 
affaiblirait les plantes (figure 5.38). Les plantes réduiraient alors leur libération d'inhibiteurs de la 
croissance du phytoplancton (allélopathie). Leur plus faible croissance induirait alors une plus faible 
absorption des nutriments de la colonne de l'eau. Les deux effets permettraient au phytoplancton de 
se développer mieux et, en conséquence indirecte, augmenteraient l'ombrage des macrophytes, 
menant finalement à la perte totale de macrophytes (Phillips et al. 1978). 

 

 

Figure 5.37. Les lacs réagissent souvent de façon non linéaire à l'eutrophisation (en pointillés bleus) et, dans de nombreux cas, 
on a supposé des hystérésis (pointillés orange). L'hystérésis est un comportement non linéaire où l'état d'un lac dépend non 
seulement de son entrée actuelle, mais aussi de l'état antérieur. En conséquence, deux états stables pourraient se produire 
dans les mêmes conditions (voir la zone d'hystérésis). (http://www.lakescientist.com/research-summary-alternative-stable-
states-in-large-shallow-lakes/Crédit: Annette Janssen). 
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Fig. 5.38: Hypothèse expliquant le déclin des communautés de macrophytes quand les lacs subissent l’eutrophisation. Schéma 
modifié après Phillips et al. (1978). 

 
Phillips et al. (1978) et Scheffer et al. (1993) mettent l'accent sur les macrophytes submergés, considérés 
comme particulièrement importantes pour la structuration et le fonctionnement des écosystèmes 
aquatiques, spécialement dans les lacs peu profonds. L'eutrophisation croissante et continue entraîne 
également des changements dans la composition de la communauté des macrophytes (voir ci-dessous) 
et peut à terme mener à un remplacement par les plantes à feuilles flottantes (Scheffer et al. 2003) (voir 
aussi Fig. 5.39). Les détails sur les changements dans la composition des communautés de macrophytes 
sont décrits plus bas. 

Une concentration accrue en nitrate pendant l'hiver peut entraîner des changements dans la 
productivité et la biodiversité des macrophytes submergées et flottantes, selon des expériences en 
mésocosme (Barker et al. 2008). L'augmentation des charges de nitrates (2, 5 et 10 mg/L de N-NO3) a 
entraîné une augmentation du phytoplancton et du périphyton et une diminution du biovolume 
(recouvrement * hauteur de croissance par rapport de la hauteur de la colonne d’eau) des macrophytes. 
Les effets différaient en fonction des espèces de macrophyte. Les effets délétères du nitrate sur les 
macrophytes sont confirmés par les données des lacs danois. La probabilité d'une couverture élevée de 
macrophytes immergées diminue fortement au-dessus de 2 mg/L d'azote total et la richesse totale des 
espèces diminue beaucoup au-dessus de 4 à 5 mg/L de N-NO3 (Jeppesen et al. 2011). 

Des témoignages paléolimnologiques de changements dans la composition de la communauté 
macrophyte submergée pendant 250 ans et une augmentation de présence du phytoplancton ont été 
trouvés en utilisant des carottes de sédiments provenant d'un lac anglais peu profond (Sayer et al. 
2010). Les espèces dominantes ont changé pendant cette période de temps entre des espèces typiques 
de conditions de faible teneur en éléments nutritifs telles que Chara à des espèces typiques de 
conditions eutrophes telles que Zannichellia. De plus, la période de végétation s'est raccourcie et les 
populations de macrophytes ont été saisonnièrement « prises en sandwich » entre deux pics de 
phytoplancton au printemps et à la fin de l'été. Les auteurs concluent que, dans le cadre d'un processus 
lent (pouvant durer peut-être 10 à 100 ans) et auto-entretenu, le phytoplancton peut progressivement 
éliminer les macrophytes submergées sans avoir recours à une perturbation, comme l'exige le modèle 
des états stables alternatifs pour la perte de macrophytes submergées. 
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Les effets d’une eutrophisation se montrent aussi à une échelle de temps beaucoup plus longue (7000 
ans) : des carottes de sédiments d’un lac peu profond au Danemark ont montré un changement marqué 
dans la dominance des différents producteurs primaires (Bradshaw et al. 2005). Les fossiles de 
diatomées ont été utilisés pour déduire les concentrations totales de phosphore (TP) à environ 250 μg/L 
autour de 1910. Les fossiles de macrophytes ont augmenté avec l'augmentation de la disponibilité des 
nutriments dus aux développements intensifiés et à l'agriculture de l'âge romain (AD 0-400), mais se 
sont ensuite effondrés dans la période moderne (AD 1536 à présent), et spécifiquement au 20ième siècle, 
avec le phénomène de l’eutrophisation anthropogénique. Il a été montré, à partir de l’analyse de 
carottes sédimentaires, que dans les lacs subarctiques de la zone nord-tempérée, la présence des 
cyanobactéries et leur dominance dans les communautés phytoplanctoniques se sont accrues à partir 
des années 1800, avec une accélération notable de ce phénomène depuis la seconde guerre mondiale 
(Taranu et al. 2015). 

Dans les lacs plus profonds, l'habitat des macrophytes sera le plus touché par l'apport croissant de 
nutriments provenant de sources ponctuelles et non ponctuelles le long du littoral. De tels changements 
dans l'abondance et la composition de la communauté des macrophytes ont été observés dans de 
nombreux lacs préalpins touchés par l’eutrophisation tels que le lac Léman ou le lac de Constance 
(Lehmann and Lachavanne 1999, Schröder 1988). Bien que la contribution des macrophytes à la 
production primaire globale dans les lacs profonds soit faible comparée à celle du phytoplancton, la 
perte de la végétation aquatique a de forts effets sur les fonctions des écosystèmes, car de nombreux 
organismes, dont les poissons, dépendent des habitats benthiques. Un tel couplage benthique-
pélagique a été démontré pour de nombreux grands lacs profonds (Genkai-Kato et al. 2012, 
Vadeboncoeur et al. 2002, Vander Zanden and Vadeboncoeur 2002). A terme, l'eutrophisation du 
littoral des grands lacs profonds a d'importants effets sur tout l’écosystème et au-delà des effets sur la 
faune et la flore des berges. 

5.7.1.1.3. Modifications fonctionnelles intra-groupes 

Outre les modifications entre les grands groupes de producteurs primaires associés à la modification de 
la disponibilité en nutriments, des modifications au sein de chaque groupe de producteurs primaires 
sont également observées, avec des modifications de la structure des communautés et des 
changements d’espèces. De nombreuses études utilisent désormais une approche basée sur les traits 
fonctionnels des espèces, autrement dit des caractéristiques morphologiques, physiologiques ou 
phénologiques mesurables à l’échelle de l’individu et qui influencent leur croissance, leur reproduction 
et leur survie. Les espèces sont alors regroupées en fonctions des traits qu’elles partagent et on va parler 
de modifications fonctionnelles intra-groupes. 

Exemple de modifications morpho-fonctionnelles chez le phytoplancton 

Depuis une dizaine d’années, l’approche morpho-fonctionnelle est de plus en plus utilisée dans les 
publications scientifiques (Edwards et al. 2012, Fraisse et al. 2013, Kruk et al. 2010, Kruk and Segura 
2012), afin de prédire les modifications des communautés phytoplanctoniques face aux changements 
globaux.  A partir des bases de métadonnées et de données, les niches écologiques des espèces sont 
décrites quantitativement, via leurs traits physiologiques et morphologiques, et regroupées en groupes 
fonctionnels (Kruk and Segura 2012, Reynolds et al. 2002). A partir de l’analyse de l’abondance des 
espèces le long de gradients environnementaux, il est en effet possible de délimiter la niche des espèces 
et de prédire quels groupes fonctionnels seront présents dans tel environnement, en fonction de la 
stabilité du milieu et de son degré de stochasticité.  

La structure de taille du phytoplancton influence directement le fonctionnement des écosystèmes 
aquatiques, via la sédimentation de matière organique et les transferts dans le réseau trophique.  Une 
modification de la structure de taille du phytoplancton aura donc des répercussions fonctionnelles 
directes sur l’écosystème aquatique. Il existe une très grande variabilité de la taille des cellules de 
phytoplancton, avec des cellules allant du micromètre au millimètre. Or la taille des cellules de 
phytoplancton contrôle l’absorption de nutriments et leur stockage. Un fort rapport surface/volume des 
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organismes conduit généralement à une amélioration de l’absorption de l’azote. Les travaux d’Edwards 
(Edwards et al. 2011, Edwards et al. 2012) ont montré une corrélation positive entre la taille des cellules 
et les traits fonctionnels physiologiques (Vmax, K et Qmin). Les espèces de grande taille présentent donc 
une constante de demi-saturation K et un quota minimum Qmin élevés, nécessitant une concentration 
du milieu en nutriments élevée, mais aussi une vitesse maximale d’absorption Vmax élevée, les rendant 
compétitives à forte concentration pour l’acquisition de cette ressource. Un milieu riche en nutriments 
favorise donc les espèces de grande taille.  

Les facteurs environnementaux contrôlant les apports de N et de P entraînent naturellement des 
fluctuations de ces apports dans l’écosystème, avec des variations allant de la seconde à l’année 
(Schapira 2005). Ces fluctuations des ressources contrôlent l’activité biologique et la structure des 
communautés de phytoplancton (Litchman et al. 2007), en favorisant la coexistence de multiples 
stratégies pour l’acquisition des ressources (Chesson et al. 2004, Litchman and Klausmeier 2008). 
Lorsque les concentrations des nutriments restent faibles, les espèces avec la plus petite constante de 
demi-saturation K vont dominer (en l’absence de prédation forte). Ces espèces, capables d’absorber 
des nutriments à faibles concentrations, sont appelées les ‘affinity-adapted species’. A l’inverse, si les 
concentrations en nutriments sont élevées, ce sont les espèces capables d’absorber rapidement ces 
nutriments (et de croître rapidement), donc avec un fort Vmax, qui seront les plus compétitives. Ce sont 
les ‘velocity-adapted species’. Enfin, les ‘storage-adapted species’ sont capables de stocker les 
nutriments pour plusieurs générations et elles sont donc favorisées dans les milieux fluctuants, alternant 
des périodes de limitation avec des apports de nutriments. Une espèce pourra être ‘affinity-adapted’ 
pour un nutriment et ‘storage-adapted’ pour un autre. Il a été observé un trade-off entre les coefficients 
d’affinité pour l’azote (CN) et pour le phosphore (CP) chez le phytoplancton d’eau douce, indiquant que 
les espèces sont soit bonnes compétitrices pour l’azote, soit pour le phosphore (Edwards et al. 2011). 
Le coefficient d’affinité Vmax / (K * Qmin) permet d’évaluer l’affinité pour le nutriment. Beaucoup de 
modèles mécanistiques ont été développés pour prédire l’issue de la compétition du phytoplancton en 
fonction des apports en nutriments (Bonachela et al. 2011, Klausmeier et al. 2004, Smith and Yamanaka 
2007), mais leur extrapolation au milieu naturel reste limité pour l’instant.  

Les espèces de phytoplancton sont en compétition pour un nombre restreint de ressources (lumière, 
azote, phosphore, silice, …). La théorie d’exclusion compétitive prévoit qu’un faible nombre d’espèces 
peuvent coexister, équivalent au nombre de ressources (Gause 1936, Tilman 1977). Or, les 
communautés phytoplanctoniques présentent une grande diversité fonctionnelle et spécifique. Ce 
« paradoxe du plancton » (Hutchinson 1961) est débattu depuis les années 1960. L’hétérogénéité 
spatiale et les fluctuations temporelles des conditions du milieu sont une des principales explications de 
la coexistence d’un grand nombre d’espèces (Anderies and Beisner 2000, Chesson 2000a, b). La 
coexistence de différentes stratégies pour l’acquisition des ressources vue précédemment explique la 
plus grande diversité du phytoplancton observée dans les environnements fluctuants. Les travaux de 
Sommer en 1984, largement repris depuis, ont d’ailleurs montré une diversité maximale du 
phytoplancton lorsque les communautés sont exposées à des apports hebdomadaires de nutriments 
(Sommer 1984). Avec l’eutrophisation, les écosystèmes aquatiques passent d’un système oligotrophe 
avec pulses de nutriments à un système eutrophe, où le facteur limitant est la lumière. Les pulses sont 
toujours présents, mais le système est déjà saturé en nutriments, et avec l’augmentation de la biomasse 
de phytoplancton, la disponibilité de la lumière diminue. Les espèces les plus compétitives pour la 
lumière sont alors avantagées. Si la colonne d’eau est peu mélangée, la principale stratégie est la 
formation de vacuoles à gaz permettant le maintien des cellules en surface, comme c’est le cas pour les 
espèces Microcystis, Dolichospermum, Aphanizomenon, etc. Si la colonne d’eau est mélangée, c’est 
l’espèce présentant la plus faible valeur critique de lumière (minimum de lumière avec une croissance 
positive) qui gagne la compétition (Huisman et al. 1999a), autrement dit l’espèce adaptée au plus faible 
niveau de lumière. Les fluctuations temporelles de lumière vont quant à elles favoriser temporairement 
la coexistence d’espèces (Litchman 2003), comme c’est souvent observé dans les blooms de 
cyanobactéries avec la dominance de plusieurs espèces.  
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Exemple de modifications morpho-fonctionnelles chez les macrophytes 

Dans les cours d’eau, la forme de croissance et la morphologie des plantes aquatiques vont changer 
avec l'eutrophisation. Une disponibilité élevée des éléments nutritifs peut favoriser les espèces à 
productivité élevée et les espèces capables de former des peuplements denses. Cependant, 
l'eutrophisation augmentera également la croissance du biofilm sur les plantes et réduira ainsi la 
disponibilité de la lumière. En conséquence, les espèces présentant un faible besoin en lumière ou une 
croissance apicale élevée (pousses principales et latérales) seront favorisées, car elles sont capables de 
concentrer leur biomasse photosynthétique active à la surface de l'eau. L’eutrophisation entraîne donc 
des changements distincts dans l'abondance de certaines espèces et de traits fonctionnels de la 
communauté des plantes aquatiques dans les cours d’eaux (Baattrup-Pedersen et al. 2016). Des 
observations similaires ont été faites sur les lacs peu profonds. Dans des conditions de productivité 
élevée, les espèces ayant des caractères qui leur permettent d'atteindre la zone photique, comme les 
espèces formant la canopée ou les macrophytes flottantes, sont favorisées (Arthaud et al. 2012). 

Le dépôt transitoire de sédiments fins, ainsi que la stabilité et la teneur en nutriments des sédiments, 
vont déterminer le type de végétation dominante dans des cours d’eau (Figure 5.39. Jones et al. (2012) 
ont développé un modèle conceptuel qui prends en compte l’interaction entre disponibilité des 
nutriments et stabilité des sédiments pour décrire les changements morpho-fonctionnels des 
communautés des plantes aquatiques : la perte de macrophytes se produit lorsque les sédiments 
déposés sont infertiles et instables. Lorsque les sédiments déposés sont fertiles et stables, la 
communauté sera dominée par des espèces émergentes et terrestres. Si les sédiments sont fertiles et 
instables la communauté développe des tapis flottants de macrophytes. En Europe, ce sont 
généralement Glyceria fluitans, Glyceria maxima et Rorippa nasturtium-aquaticum, qui peuvent 
ultérieurement remplir l’espace sous le tapis flottant et devenir terrestres (flèche pointillée dans figure 
5.39). Entre ces deux dernières conditions, la croissance des macrophytes a tendance à augmenter et à 
piéger plus de sédiments fins. La qualité du matériel retenu déterminera si les tapis flottants ou les 
espèces émergentes enracinées prédominent. Il convient de noter que les macrophytes ne sont pas 
indépendants dans ce processus, interagissant avec la fertilité et la stabilité des sédiments. Or la stabilité 
des sédiments déposés n'est pas constante, mais varie entre les sites, en fonction de la vigueur du 
courant, et de façon saisonnière avec le débit et la croissance des macrophytes. Ensuite, la succession 
des groupes fonctionnels des macrophytes peut être réinitialisée par des événements de haut débit 
chaque année (ou sur des périodes de retour plus longues). 

 

 

Figure 5.39. Diagramme conceptuel indiquant les résultats pour la communauté des macrophytes (formes de croissance, traits 
fonctionnels) en fonction de l'instabilité et de la teneur en éléments nutritifs des sédiments. De Jones et al. (2012) 
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Avec l’eutrophisation progressive, les macrophytes submergées, même celles qui sont capables de 
former un canopée proche de la surface de l’eau, peuvent aussi être remplacés par des macrophytes 
flottant librement dans les lacs peu profonds. Plusieurs exemples ont montré que les macrophytes 
flottantes librement profitent d’une forte concentration des nutriments dans l’eau et des températures 
élevées (Netten et al. 2010, Scheffer et al. 2003, Smith 2014). Des effets similaires étaient observés aussi 
dans les baies de grandes rivières, comme l’Hudson, où Trapa natans a remplacé Vallisneria americana, 
avec des conséquences fortes sur les conditions physico-chimiques (Caraco et al. 2006). 

5.7.1.2. Conséquences sur la composition des communautés, la biodiversité 
fonctionnelle et spécifique  

5.7.1.2.1.Conséquences sur le phytoplancton 

L’eutrophisation entraîne une modification des assemblages d’espèces de phytoplancton (Reynolds 
2006). Dès les travaux de Hutchinson (Hutchinson 1967), il a été mis en évidence des changements 
d’espèces de phytoplancton en fonction du niveau trophique du lac. Staurodesmus (Desmidiaceae) par 
exemple est dominant dans les milieux oligotrophes, alors que des cyanobactéries, comme Microcystis, 
Aphanizomenon et Dolichospermum (anciennement Anabaena), prédominent dans les milieux 
eutrophes. Avec l’augmentation du niveau trophique du lac, il y a ainsi une augmentation de la 
contribution relative des cyanobactéries à la biomasse totale de phytoplancton, de moins de 10 % dans 
les systèmes mésotrophes à plus de 50 % en systèmes hyper-eutrophes (Auer 2004). Les Chrysophycées 
diminuent dès le stade eutrophe, alors que les Chlorophycées disparaissent seulement au stade 
hypereutrophe (Auer 2004).  

L’eutrophisation entraîne une chute de la diversité estivale des groupes de phytoplancton, et ce dès de 
faibles augmentations des concentrations en nutriments. Un des exemples connus est l’étude de 
Watson (Watson et al. 1997) sur 91 lacs canadiens (Fig. 5.40). À partir d’une concentration de phosphore 
total de 0,1 mg P /L, une diminution de la richesse spécifique des autotrophes est observée, aussi bien 
en lacs qu’en rivières, en zone tempérée qu’en zones subtropicales et polaire (Azevedo et al. 2013). 
Cependant, la relation entre richesse et phosphore n’est pas strictement décroissante. Jeppesen et al. 
(2000) ont montré une relation unimodale entre la richesse spécifique du phytoplancton et la 
concentration en phosphore total, avec un maximum localisé entre 0.5 et 2 mg/L. La même relation a 
été observée avec la diversité de Shannon et la biomasse, à partir de l’analyse de données de 71 lacs 
danois (Jeppesen et al. 2000). A noter que la profondeur du plan d’eau impacte cette relation, les plans 
d’eau peu profonds présentant des concentrations en phosphore total plus élevées que les plans d’eau 
profonds et stratifiés. Cette baisse de diversité aux fortes concentrations de nutriments est associée aux 
modifications des conditions de ressources discutées dans le paragraphe précédent, ainsi qu’à 
l’homogénéisation des conditions nutritives et hydrologiques des plans d’eau à l’échelle régionale 
induites par les activités anthropiques. Cette homogénéisation des conditions environnementales 
risque d’entraîner une homogénéisation des communautés de phytoplancton et une chute de la 
diversité (Maloufi et al. 2016).  
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Fig. 5.40: Relation entre la contribution moyenne (%) des groupes taxonomiques du phytoplancton par rapport à la biomasse 
totale estivale et la concentration en phosphore totale dans l’eau (Watson et al. 1997)  

 
Les conséquences directes de l’eutrophisation sont donc une augmentation de la dominance et de la 
biomasse des cyanobactéries, ainsi qu’une réduction de la diversité pendant la période estivale. Les 
accumulations importantes estivales de cyanobactéries entraînent une accumulation de cellules de 
résistance (akinètes) chez les Nostocales ou de cellules végétatives dans le sédiment (Hense and 
Beckmann 2006), qui peut entraîner une boucle de rétroaction positive dans les plans d’eau. D’une part, 
ces akinètes contribuent à l’initiation du bloom lors du recrutement printanier, d’autre part, leur séjour 
hivernal dans le sédiment contribue à accumuler des nutriments. Hellweger et al. (2008) ont montré via 
un modèle agent centré que l’absorption du phosphore dans le sédiment par Dolichospermum 
(Anabaena) était six fois plus élevée que son absorption dans la colonne d’eau, indiquant que le 
sédiment agissait à la fois comme un refuge pour la période hivernale et comme une source 
prédominante de nutriment. 

La toxicité de ces cyanobactéries est également en partie régulée par la quantité d’azote et de 
phosphore dans le milieu. Dans une étude sur 22 lacs du sud du Québec, Giani et al. (2005) ont montré 
une corrélation entre le phosphore total et la biomasse de cyanobactéries potentiellement toxiques, en 
particulier les genres Microcystis et Dolichospermum (Anabaena). L’augmentation de biomasse de 
cyanobactéries par unité de phosphore (qu’elles soient toxiques ou non) était même supérieure à celle 
du phytoplancton total. Ces mêmes auteurs ont mis en avant une corrélation positive entre la 
concentration de la toxine microcystine et celle de l’azote total.  

Causes possibles de la dominance des cyanobactéries :  

Les cyanobactéries présentent de nombreuses stratégies adaptatives, qui les rendent particulièrement 
compétitives dans les eaux eutrophes et stagnantes, durant la période estivale :  
- De manière générale, les cyanobactéries sont adaptées aux températures élevées, avec des 
températures optimales de croissance comprises entre 25 et 30°C pour la grande majorité des espèces 
(Carey et al. 2012, Robarts and Zohary 1987), même si elles peuvent croître à des températures 
inférieures.  
- Les cyanobactéries présentent généralement un fort coefficient d’affinité Vmax / (K * Qmin) pour le 
phosphore (Edwards et al. 2013), les rendant particulièrement compétitives pour ce nutriment.  Leur 
biomasse et leur dominance augmentent fortement lorsque la concentration du milieu en phosphore 
total augmente de 30 à 100 μg/L (Downing et al. 2001). 
- Le stock de phosphore étant devenu moins limitant dans beaucoup de plans d’eau, c’est l’azote qui 
devient limitant. Des espèces comme Dolichospermum (Anabaena) et Aphanizomenon sont capables de 
fixer l’azote atmosphérique (diazotrophes) (Oliver and Ganf 2000) et prolifèrent sous forme de blooms 
dans les plans d’eau, alors que l’azote est limitant pour les autres espèces.  
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- Certaines cyanobactéries sont également capables d’utiliser les formes organiques d’azote et de 
phosphore et la forme bicarbonate pour le carbone, les rendant plus compétitives que les autres 
espèces de phytoplancton pour leurs trois principaux éléments C, N et P (O’neil et al. 2012).  
- Elles sont également adaptées aux forts pH et supportent des pH jusqu’à 11, induit par exemple par 
une forte activité photosynthétique. Les cyanobactéries sont plus compétitives quand les carbonates 
sont limitants. 
- Comme nous l’avons vu précédemment, plus le milieu est riche en nutriments, plus c’est la lumière 
qui devient le facteur limitant. De nombreuses espèces produisent des vésicules à gaz, leur permettant 
de réguler leur flottabilité et de se maintenir proche de la surface où la lumière est maximale (Reynolds 
et al. 1987).  
- Certaines espèces sont capables de produire des akinètes (cellules de résistance) ou à minima des 
cellules de dormance (Kaplan-Levy et al. 2010), qui contribuent à augmenter le recrutement des 
cyanobactéries l’année suivante.  
- Les cyanobactéries font l’objet d’un broutage par le zooplancton mais la formation de colonies ou de 
filaments de grande taille peut limiter ce broutage (Oberhaus et al. 2007) de même que la production 
de toxines qui peut dans certains cas limiter fortement la pression exercée par ce zooplancton (Ger et 
al. 2016).  
- Le mucilage produit par certaines cyanobactéries coloniales est constitué d’exopolymères (EPS) qui 
forme une matrice protectrice contre différents stress environnementaux, comme la présence de 
métaux lourds et d’UV 	(Kehr and Dittmann 2015) et protègent également de la digestion (Reynolds 
2007). 

Les cyanobactéries présentent un taux de croissance plus faible par rapport aux autres espèces de 
phytoplancton. Ces stratégies leur confèrent un avantage compétitif, mais ont également un coût 
métabolique pour la cellule. 

Les différents types de blooms de cyanobactéries 

De nombreux blooms sont observés chaque année avec différents types:  
- le développement en ‘fleur d’eau’ (blooms de surface), avec des besoins élevés en lumière, comme les 
blooms de Microcystis,   
- des blooms dispersés sur la colonne d’eau, avec une biomasse homogène sur l’ensemble de 
l’épilimnion. Il s’agit alors soit d’espèces adaptées aux fortes lumières, comme les blooms de 
Dolichospermum ou d’Aphanizomenon, ou des espèces adaptées aux faibles lumières, comme les 
blooms de Planktothrix agardhii ou d’Oscillatoria, en fonction des conditions locales 
- Le développement en couche, dans les lacs stratifiés, avec une accumulation au niveau du metalimnion 
(blooms metalimnétiques). Par exemple, les blooms de Planktothrix rubescens 
- le développement benthique, en s’associant aux biofilms, pour des espèces comme Oscillatoria et 
Phormidium, avec certaines espèces très toxiques. 
Les conséquences écologiques de ces blooms diffèrent, de même que leur visibilité pour les usagers des 
plans d’eau. Les blooms metalimnétiques par exemple apparaissant soudainement en surface au début 
de l’automne sous l’effet cumulé de la diminution de la lumière et du brassage par le vent (Walsby and 
Schanz 2002). Les blooms dispersés sur la colonne d’eau peuvent également se concentrer rapidement 
à la surface de l’eau en fin de bloom, suite à une mauvaise régulation de la flottabilité. Les blooms de 
surface peuvent quant à eux se concentrer en zone littorale, suite à l’action du vent sur le plan d’eau. 

Le déclenchement et le développement des blooms 

D’après Roelke and Buyukates (2001), le développement de la biomasse d’une espèce formant des 
blooms peut être résumé par l’équation suivante, où chaque paramètre est susceptible d’être à l’origine 
de l’initiation du bloom : 

dϕ���
dt

= μϕ��� − γG� − νP ± AdvDif 
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avec  !"# la biomasse de l’espèce, $ son taux de croissance, % le taux de filtration par le zooplancton, 
&' la biomasse de zooplancton (et autres consommateurs), ( le taux de mortalité associée aux 
pathogènes et ) la biomasse des pathogènes (bactéries, virus, champignons). Une partie de la biomasse 
est transportée par advection et diffusion (*+,-.//), qui sont contrôlées par les conditions locales de 
la masse d’eau et son hydrodynamisme.   

Tout comme en milieu marin (Roelke and Buyukates 2001), ces différents paramètres peuvent être à 
l’origine de l’initiation d’un bloom en eau douce. La biomasse par exemple peut initier un bloom, via le 
recrutement des cellules de dormance et des akinètes ou l’arrivée d’une masse d’eau contenant des 
cyanobactéries. La croissance μ est directement corrélée aux traits physiologiques de l’espèce et ses 
capacités à absorber, stocker et utiliser les nutriments et la lumière. Un fort taux de croissance lié à des 
conditions non limitantes peut induire un bloom en quelques jours à quelques semaines, 
particulièrement si la température est élevée. La température de l’eau et le taux de dilution auront donc 
un rôle important sur ce taux de croissance et donc contrôlent la vitesse de formation du bloom.  Le 
taux de filtration par le zooplancton est réduit mécaniquement grâce à la formation de colonies et la 
production de mucilage (Reynolds 2007). La biomasse des prédateurs peut alors être impactée 
négativement, d’autant plus s’il y a production de toxines.  

Comme toutes espèces vivantes, les cyanobactéries prolifèrent dès qu’elles le peuvent et là où elles 
peuvent (Smayda 2008). Mais, avec l’eutrophisation, les conditions environnementales sont passées 
d’un faible à un fort potentiel de développement des espèces (Fig. 5.41). Le développement réel du 
bloom dépend alors de facteurs locaux, en particulier des conditions hydrodynamiques locales (Fig. 
5.41), de la disponibilité en lumière et de la température de l’eau. Le bloom est donc contrôlé à la fois 
par des facteurs à déterminisme à grande échelle et des facteurs stochastiques à micro-échelle. A cette 
association de facteurs s’ajoute un effet mémoire (voir amplificateur) du système induit par la 
production de cellules de dormance. L’importance relative des différents facteurs peut varier d’une 
espèce à l’autre (Fig. 5.42). Certains genres comme Dolichospermum (fixatrice d’azote) sont contrôlés 
avant tout par les nutriments, alors que la température semble être le facteur prépondérant pour 
d’autres espèces, comme Microcystis (Fig. 5.42 ; Johnk et al. 2008, Rigosi et al. 2014). Malheureusement 
la dynamique temporelle, l’amplitude et la nature des blooms dans les plans d’eau restent pour l’instant 
peu prévisible par les modèles. Une des raisons est que cette approche reste limitée en raison des 
interactions biotiques (compétition, prédation et parasitisme) qui interviennent dans le milieu naturel. 
Ces interactions entraînent en effet des fluctuations d’abondance, qui rendent imprévisible l’évolution 
temporelle de la biomasse des différentes espèces de phytoplancton dans le système. Via des modèles 
couplés à des approches expérimentales en laboratoire, des phénomènes de chaos (Benincà et al. 2008, 
Huisman and Weissing 1999, Scheffer 1991) et de résonance (Beninca et al. 2011) ont été mis en 
évidence. La résonance est un ensemble d’oscillations de grande amplitude induites par un signal de 
faible amplitude (variation de température par exemple) intervenant à une fréquence proche de la 
fréquence de résonance du système. Si la fréquence de variation de la perturbation est égale à un 
multiple de la fréquence des oscillations intrinsèques de la population de phytoplancton, la biomasse 
de phytoplancton entrera en résonance, avec de grandes oscillations. 
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Fig. 5.41: Potentiel de développement de blooms en fonction de la disponibilité en lumière, en nutriments et du taux de 
résidence de l’eau (Smayda 2008). Les graphiques latéraux montrent la relation entre (a) l’activité photosynthétique et la 
lumière, (b) l’absorption de nutriments et la concentration en nutriments et (c) la biomasse et la disponibilité en nutriments 
(relation dose – rendement). 

 

 

Fig. 5.42 : Les effets relatifs des nutriments, de la température et de leur interaction sur le biovolume relatif de 11 taxons de 
cyanobactéries (d’après Rigosi et al. (2014) 

La toxicité des blooms 

Tous les ordres de cyanobactéries d’eau douce présentent des espèces capables de produire des toxines 
et des composés bioactifs (Carmichael 1989). Ces molécules ont été considérées pendant très 
longtemps comme des métabolites secondaires, non essentiels à la croissance et au métabolisme de la 
cyanobactérie, mais des travaux récents ont montré que les gènes de synthèse de certaines de ces 
molécules présentaient des patterns d’expression identiques à celui de gènes de ménage, ce qui laisse 
penser que certains de ces métabolites jouent un rôle dans le métabolisme central des cellules (Straub 
et al. 2011). Le rôle des toxines et des composés bioactifs reste encore méconnu malgré les nombreux 
travaux réalisés sur cette question pour les microcystines (peptides cycliques).  

Il est impossible en l’état actuel des connaissances de prévoir la toxicité potentielle d’une prolifération 
lorsqu’elle se développe dans un écosystème. En effet, une même espèce de cyanobactérie peut 
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produire des toxines différentes sachant qu’au sein de cette espèce, certaines souches produiront 
certaines de ces toxines alors que d’autres souches en produiront d’autres. Il a été ainsi montré chez 
Microcystis, la cyanobactérie qui prolifère le plus communément dans les lacs, que les génomes de 
différentes souches de cette espèce pouvaient contenir de deux à neuf clusters de gènes impliqués dans 
la synthèse de métabolites secondaires (Humbert et al. 2013). Par ailleurs, il a été également montré 
chez Microcystis que la proportion de cellules contenant les gènes permettant la synthèse des 
microcystines pouvait considérablement varier au cours d’un bloom (Briand et al. 2009) ou d’un bloom 
à l’autre (Sabart et al. 2010), même lorsque ces proliférations se développent dans des écosystèmes 
très proches géographiquement les uns des autres.  

Enfin, il faut souligner que de nouveaux clusters de gènes impliqués dans la synthèse de métabolites 
encore inconnus sont découverts chaque mois par des approches de génomique comparée (p. ex. 
Pancrace et al. 2017) et donc que nous sommes encore loin de bien connaître le potentiel toxique des 
cyanobactéries. 

Les conséquences de la prolifération des cyanobactéries pour les écosystèmes sont multiples : elles 
modifient tout d’abord fortement la structure des communautés de producteurs primaires et réduisent 
leur diversité ; l’augmentation de l’abondance des fixatrices d’azote impacte de plus la stœchiométrie 
de la matière organique et les cycles biogéochimiques (Sterner and Elser 2002). Les répercussions sur 
les consommateurs et sur les habitats sont discutées ci-après. Les blooms sont plus ou moins persistants 
en fonction des plans d’eau, de quelques jours à plusieurs mois. Les effets vont donc varier en fonction 
de la durée et de l’intensité du bloom. La dégradation des écosystèmes aquatiques ne s’est pas fait de 
manière linéaire, mais par basculement brutal d’un état écologique à un autre, en particulier dans les 
plans d’eau peu profonds (Scheffer et al. 1993). Les régimes de transitions sont traités à part (voir 
encadré 5.2). 

Encadré 5.2. Changements abrupts de régimes (Sergi Sabater) 

Transitions in the trophic state of a body mass have been historically recognized, and part of the classical limnological 

knowledge. The textbook example of Lake Washington illustrates that systems may become impaired or, reversely,  improved 

in their trophic state in response to changes in nutrients, but also in relation to other variations. 

It may occur that transitions are either progressive because a continuous existing force (or stressor) is able to produce a slow 

response in the primary producers and associated trophic levels, or instead occur suddenly.  

Sabater et al. (2011) described the progressive shift in the trophic status of a forested stream because of the addition of 

moderate nutrient concentrations during more than three years. The forested stream experienced a progressive shift towards 

a more productive system, with chlorophyll pulses corresponding to the existence of short periods of opportunity when the 

canopy allowed for the arrival of light to the streambed. These changes took long time (more than one year) to be significant, 

and were transitional, i.e their relevance moderated later on when nutrients were no longer arriving to the system.  

The transition may also be abrupt in many instances. The arrival to the deteriorated state has been described as catastrophic 

in lakes, in many cases coinciding with an abrupt change from macrophyte to phytoplankton domination. This shift between 

states is common in small lakes as well as in shallow lakes that allow macrophyte development (Janssen et al. 2016). Abrupt 

changes between clear and turbid water states can occur in shallow lakes as well as in lowland rivers, both in time and in space 

(Hilt et al. 2011, 2015).  

Shifts may be buffered by climatological circumstances such as rainfall or wind. Cobbaert et al. 2014 observed the existence of 

precipitation-induced regime switches in Shallow Lakes in Alberta, Canada. These are pristine shallow lakes that tend to be 

clear and dominated by submerged aquatic vegetation, or turbid and dominated by phytoplankton. They explored the effect 

of fluctuations in annual precipitation on the lake response, since the precipitations affected water depth, total phosphorus 

(TP) concentration, turbidity, phytoplankton biomass, and macrophyte biomass. The regime switches were driven by the 

transient dynamics of phytoplankton, and dilution of nutrients, phytoplankton biomass, and turbidity during wetter years, and 

by evapoconcentration during dry years. In the wetter years, macrophytes dominated, while during the drier periods 

phytoplankton became dominant. These mechanisms are possibly rather common in shallow lakes. 

In a longitudinal perspective, reservoirs may act as extremely efficient performers in producing abrupt shifts. The existence of 

a series of large reservoirs in the middle-lower part of the Ebro produced enormous shifts in the concentration of chlorophyll-

a, as well as in the planktonic communities developing in the system (Sabater et al. 2008, Tornés et al. 2014). While the 

concentration of sestonic chlorophyll rose steeply in the middle section of the river, the chl-a concentration collapsed 

downstream of the reservoirs. The difference was maximal during the low-water phases of the river, when water residence 

time was much higher, and decreased to reach longitudinal homogenization during the high-water phases.  
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Situations can also be reversed from the poor to the better state. However changes are not linear, but instead follow different 

trajectories than those occurring during the impairment. McTammany et al. (2007) described how agricultural land 

abandonment in the southern Appalachian streams and its associated extensive reforestation matches the response of stream 

ecosystem metabolism. In an exercise of space-by-time substitution, they were able to show than decreasing concentrations 

of inorganic nutrients, and decreasing light irradiance because of the growing canopy in the recently forested streams, were 

reflected in their lower GPP. GPP was reduced to pre-agricultural levels, and shading caused by reforestation appears to be an 

important mechanism by which stream metabolism recovers from historical agriculture.   

It has also been proven that reduction in wastewater loading leads to significant improvement of eutrophication. Van 

Nieuwenhuyse (2007) proved that the decline in mean summer total phosphorus (TP) corresponded with strong decreases of 

chlorophyll concentration in the Rhine River and in the Sacramento River. In the Sacramento - San Joaquin Delta the decrease 

was abrupt: a 1.5-fold reduction in TP led to an equally abrupt 2.6-fold reduction in Chl. It was proven that the reduction of TP 

and no potential changes in other physical factors was the responsible for the TP reduction.  

The occurrence of a progressive or abrupt change following nutrient enrichment -or any other factor of change- is related to 

the intensity of the pressure (e.g. the concentration and timing of the nutrient supplied) but also to the complexity of the 

receptor system. Scheffer et al. (2012) indicated that modularity (poor connectivity) in a system was a factor for higher adaptive 

responses and for the response to be a gradual change in response to the stressor(s). When the system was more complex, 

however, and better connected between the different compartments, e.g. as in a very diverse ecosystem, it was able to show 

higher resistance to change, but also sudden shifts to a lower, alternative, state. It had to be expected, according to this, that 

more complex systems such as floodplains or larger river systems may be the most susceptible to show these critical transitions 

between alternative states, while simpler others, such as small streams, may instead show gradual changes.  

 

5.7.1.2.2. Conséquences sur les macrophytes 

Les effets d'enrichissement peuvent varier en fonction de la communauté de macrophytes submergés 
qui est établie dans le lac. Une étude en mésocosme a montré que les communautés dominées par les 
charophytes étaient plus fortement influencées par un enrichissement nutritif à court terme qu'une 
communauté dominée par Stuckenia pectinata (Bakker et al. 2010), bien que celle-ci produisait moins 
de biomasse par surface que les charophytes. Stuckenia pectinata est capable de former un toit au-
dessous de la surface de l'eau et peut ainsi tolérer un développement de phytoplancton induit par les 
nutriments mieux que les charophytes à faible croissance. Une autre étude en mésocosme a montré 
que la facilitation entre les espèces de macrophytes augmentait la résilience à l'eutrophisation (Le 
Bagousse-Pinguet et al. 2012).  

Les lacs peu profonds semblent plus résistants aux blooms d'algues de la fin de l'été si la biomasse 
printanière est suffisamment élevée. Seulement avec des valeurs de biomasse de macrophytes au 
printemps inférieures à 100 g de masse sèche par m2, des blooms d'algues ont été observées dans une 
étude en mésocosme, indépendamment de la composition de la communauté des macrophytes (Bakker 
et al. 2010). Une biomasse faible de macrophytes en printemps avec un bloom de phytoplancton en fin 
d'été peut être une phase de transition entre l'état dominé par les macrophytes et de l’eau claire et 
l'état trouble, phytoplanctonique (Hilt et al. 2013), et a donc été considéré comme un signal 
d'avertissement pour un changement de régime. 

Certains lacs passent d'une prédominance de plantes submergées à une dominance de plantes flottant 
librement lors de processus d’eutrophisation (Scheffer et al. 2003). Une communauté de macrophytes 
submergés en bonne santé peut épuiser plus d'azote que de phosphore dans la colonne d'eau, avec des 
effets négatifs sur la croissance des plantes à feuilles flottantes non enracinées dans le sédiment. La 
disponibilité élevée des nutriments, en particulier l’apport en azote, favorisera la supériorité 
concurrentielle des plantes flottant librement, qui profitent aussi de leur accès facile à la lumière et au 
CO2. Ainsi, une eutrophisation accrue affaiblit la résilience des macrophytes submergées et induit un 
changement vers des plantes flottant librement dans les lacs peu profonds (Scheffer et al. 2003). De tels 
effets pourraient être renforcés sous le réchauffement climatique. Une étude en mésocosmes (Netten 
et al. 2010) a montré que la fougère exotique envahissante Salvinia natans a fait concurrence à la 
macrophyte submergée exotique envahissant Elodea nuttallii dans des scénarios de température et de 
nutriments élevés. Salvinia elle-même a augmenté la température de l'eau de surface mais a conduit à 
des températures plus basses en-dessous des feuilles flottantes. Une étude combinant des observations 
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sur 38 étangs avec une étude en mésocosmes a évalué les rôles de l’azote, du phosphore et aussi du 
rapport N:P pour la dominance des lentilles d'eau (Smith 2014). Dans les expériences en mésocosme, N 
a stimulé la croissance initiale des plantes flottantes, en particulier Lemna, mais a ensuite entraîné un 
remplacement par les algues vertes filamenteuses et Wolffia.  

Plusieurs études ont montré que la richesse en espèces et l'abondance des macrophytes submergés 
sont négativement affectées par les teneurs élevées en azote dans les lacs (Barker et al. 2008, Gonzalez 
Sagrario et al. 2005, James et al. 2005, Moss et al. 2013). Particulièrement le nitrate hivernal élevé peut 
entraîner une diminution de la richesse en espèces des macrophytes (Barker et al. 2008). Dans cette 
étude, les effets étaient observables dans les mésocosmes à environ 1,5 mg/L d'azote inorganique. 
Cette concentration correspond approximativement aux données de terrain pour les concentrations 
associées à la diminution de la richesse en espèces, mais elle est beaucoup plus faible que les valeurs 
actuellement présentes dans les zones agricoles des basses terres en Europe. 

 

5.7.1.3. Conséquences sur les réseaux trophiques  

5.7.1.3.1. Conséquences sur les compartiments trophiques  

Filtreurs (Daphnia et moules) 

La consommation des producteurs primaires est la première interaction trophique dans les 
écosystèmes, en transférant l'énergie capturée par la photosynthèse à des niveaux trophiques 
supérieurs. Différents filtreurs benthiques et pélagiques, brouteurs ou herbivores, consomment tous 
les types de producteurs primaires. Le développement du phytoplancton dans les lacs et les rivières à 
débit lent peut être contrôlé efficacement par différents filtreurs, en particulier le zooplancton et les 
grands daphnies (fig. 5.43) (Sommer et al. 2012b).  

 

 



478 
 

Fig. 5.43: Patrons de biomasses saisonniers (hiver à automne) dans les plans d'eau eutrophes (gauche) et oligotrophes (droite). 
(Haut) Focus sur le phytoplancton (ligne solide bleue) (ombrage sombre, non comestible pour le zooplancton, ombrage léger, 
comestible pour le zooplancton). (Bas) Focus sur le zooplancton (ligne continue rouge) (ombrage sombre, petits herbivores, 
ombrage léger, larges herbivores). L'épaisseur des barres horizontales indique le changement saisonnier en importance 
relative des facteurs physiques, du broutage, de la limitation des éléments nutritifs, de la prédation des poissons et de la 
limitation des aliments. Sommer et al. 2012b. 

Les grandes espèces de Daphnia, en particulier, sont des filtreurs clés dans les plans d’eau (Lampert 
2011), mais aussi dans les fossés de drainage, à écoulement lent, qui sont communs dans les zones 
agricoles (Brock et al. 1992). Ce sont des filtreurs non-sélectifs qui éliminent de grandes parties de la 
production de phytoplancton dans une taille d'environ 1 à 30 μm. Cependant, ils ne peuvent pas éviter 
les particules individuelles telles que les algues toxiques ou gélatineuses et les cyanobactéries de faible 
qualité nutritive. Grâce à leur multiplication rapide en raison de la reproduction parthénogénétique, les 
grandes daphnies peuvent contrôler efficacement le phytoplancton et sont responsables de la phase 
d’« eau claire » en juin. Les changements dans l'abondance, la composition et la qualité nutritive du 
phytoplancton affectent immédiatement la croissance de Daphnia. Leur cycle de vie court les rend 
particulièrement sensibles à toutes sortes de changements environnementaux (Lampert 2011). 
L'augmentation de température peut les affecter indirectement par des changements dans la 
dynamique du phytoplancton, et directement en influençant la physiologie. L'augmentation de la 
température augmente le taux de croissance, le temps de développement des œufs et le taux de 
filtration, mais augmente aussi le taux de respiration et entraîne une plus petite taille corporelle. Les 
daphnies de plus petite taille montreront un taux de filtration et une taille de ponte réduits, et ne 
pourront alors plus contrôler efficacement le phytoplancton (Sebastian et al. 2012). 

Cependant, la taille plus petite du zooplancton, en particulier des cladocères limnétiques dans les 
climats plus chauds (tropicales et subtropicales), peut aussi s'expliquer par des effets descendants plus 
prononcés dûs à la prédation par des poissons planctivores (Iglesias et al. 2011). Les auteurs déclarent 
que cet effet est la plus probable explication de la petite taille du zooplancton, plutôt que des effets de 
la température sur la physiologie. 

En raison de l'importance cruciale du grand zooplancton, en particulier de Daphnia, dans le contrôle du 
phytoplancton, diverses « biomanipulations », notamment la modification de la structure 
communautaire des poissons ou la création d'habitats par la réintroduction de macrophytes submergés, 
ont été développées (Fig. 5.44) (Jeppesen et al. 2012). Cette figure montre bien le rôle central de 
Daphnia reliant les processus « top down » (effet consommateur) et « bottom up » (effet ressources) 
dans les lacs d'eau douce.  
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Fig. 5.44: Modèle conceptuel sur les interactions entre les nutriments et les principales composantes d'un réseau trophique 
lacustre affecté par la biomanipulation classique pour améliorer les effets de cascade trophique et d'autres mesures de 
restauration. La nature des interactions, qu'elles soient positives ou négatives, « bottom up » (effet nutriments), « top down » 
(effet consommateurs) ou autres (par exemple, mécaniques, chimiques), sont mises en évidence. L'application simultanée de 
la biomanipulation et d'un traitement visant à réduire la charge en éléments nutritifs internes peut générer des effets 
synergiques. Jeppesen et al. (2012). 

L'enrichissement en nitrates affecte la dynamique des écosystèmes pélagiques de multiples façons. Des 
niveaux élevés en nitrates peuvent entraîner des effets toxiques directs en augmentant les 
concentrations d'ammoniac, affectant le zooplancton dès les faibles concentrations. Le nitrate 
augmente l’activité métabolique des microorganismes, en intensifiant la dynamique de la chaîne 
alimentaire microbienne. En général, l'enrichissement en nitrates n'affectera pas la biomasse du 
phytoplancton dans les systèmes limités en phosphore (P), mais pourrait affecter la composition de la 
communauté et donc la qualité alimentaire du zooplancton en favorisant certains groupes d'algues. 
L'enrichissement en nitrate peut affecter la stœchiométrie flexible du phytoplancton en augmentant les 
rapports N:P (Leonardos and Geider 2004), tandis que les daphnies ont des demandes 
stœchiométriques moins flexibles et plus élevées. L'augmentation des rapports N:P du phytoplancton 
peut chez les daphnies entraîner une réduction de la croissance due à un déséquilibre stœchiométrique 
(Elser et al. 2009, Elser et al. 2010). En général, les effets mentionnés ci-dessus de l'enrichissement en 
nitrates peuvent rediriger l'énergie et la matière vers les chaînes alimentaires microbiennes 
hétérotrophes. 

Jeppesen et al. (2003) ont comparé l'effet de l'état nutritif et de la profondeur des lacs sur le contrôle 
« top down » dans la zone pélagique de 466 lacs de la zone tempérée à l'Arctique. Ils ont trouvé une 
relation unimodale entre l’abondance relative des daphnies par rapport à la biomasse totale du 
zooplancton cladocère et la concentration totale de phosphore (TP) dans le lac. Les lacs profonds 
présentaient un pourcentage plus élevé de daphnies que ceux de faible profondeur, avec des pics 
médians de daphnies à 90 et 150 μg/L de phosphore total, respectivement. Ils soulignent que le contrôle 
des prédateurs sur le zooplancton de grande taille est responsable de la relation unimodale entre 
l’abondance relative des daphnies et le TP. Aussi, la prédation des daphnies par des poissons est 
beaucoup plus élevée dans les lacs les plus riches ou les plus pauvres en nutriments, et généralement 
plus forte dans les lacs peu profonds. Cependant, ces patrons généraux se produisent avec des 
variations significatives, c'est-à-dire que la pression de prédation peut être faible ou élevée à tous les 
niveaux trophiques. 
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Dreissena (moule zébrée) et Daphnia sont en concurrence pour le phytoplancton dans les lacs 
eutrophes, et les deux espèces ont des effets différentiels sur la dynamique des nutriments. Wojtal-
Frankiewicz and Frankiewicz (2011) ont étudié l'impact de chaque filtreur, seul ou de manière 
combinée, sur la structure du phytoplancton et la dynamique des éléments nutritifs. Les concentrations 
en ammoniac étaient les plus élevées avec Daphnia, tandis que les concentrations en phosphate 
atteignaient les valeurs les plus élevées dans tous les traitements avec la moule zébrée (seule ou avec 
Daphnia). Alors que Daphnia augmentait le rapport NH4:PO4, les excrétions des moules zébrées ont 
entraîné une diminution du rapport global N:P (allant de 9 à 13) et du rapport NH4:PO4 dans l'eau. Dans 
tous les traitements contenant des moules zébrées, l'eau riche en P a permis la croissance rapide des 
algues vertes, alors que cela n'a pas été observé dans les traitements sans filtreurs ou avec seulement 
Daphnia. Ces résultats indiquent que les moules zébrées, contrairement à Daphnia, peuvent augmenter 
les effets de l'eutrophisation par le phosphore et contribuer à la prolifération d'espèces de 
phytoplancton. 

Par contre, les moules affectent de manière significative la zone pélagique par des taux élevés de 
filtration du seston, ce qui réduit significativement le phytoplancton. L’utilisation des moules a donc été 
suggérée dans la restauration des lacs (Pires et al. 2005). Dreissena polymorpha a également été utilisée 
à des fins de restauration. Cependant, il a été montré que cette espèce favorise la prolifération des 
souches toxiques de Microcystis aeruginosa par rejet sélectif dans le pseudo-fèces (Vanderploeg et al. 
2001). En Europe, D. polymorpha est donc maintenant de plus en plus remplacée par D. rostriformis 
bugensis, une autre moule exotique envahissante (Marescaux et al. 2016), avec des conséquences 
inconnues pour les liens trophiques. 

Les daphnies réagissent très rapidement aux changements environnementaux en raison d'une 
reproduction parthénogénétique et d'un cycle de vie court. La qualité insuffisante du phytoplancton 
(espèces grandes et toxiques), la présence de polluants et les températures élevées les affecteront 
négativement. L'augmentation de la température combinée à d'autres facteurs de stress peut donc 
fournir un avantage compétitif à Dreissena, avec des conséquences importantes pour la dynamique du 
réseau trophique. Alors que Daphnia augmente habituellement la limitation de P par des demandes 
élevées en P (Sterner 1990), Dreissena est faible en P (Naddafi et al. 2008), donc à des taux de recyclage 
de P beaucoup plus élevés et favorisera les cyanobactéries (Wojtal-Frankiewicz and Frankiewicz 2011), 
et ainsi va renforcer les effets de l'eutrophisation.  

Les effets top-down du zooplancton sur le phytoplancton sont différents entre lacs saumâtres et eau 
douce, et les efficacités de broutage pourraient être beaucoup plus faibles en conditions saumâtres. 
Jeppesen et al. (1994) ont constaté que la pression de prédation sur le zooplancton est plus élevée et 
que la capacité de grazing des algues par le zooplancton est plus faible dans les lacs eutrophes ou 
hypertrophes saumâtres que dans les lacs d'eau douce comparables. Ils considèrent que ces différences 
de la structure trophique peuvent prolonger la période de récupération suite à une réduction de la 
charge externe en nutriments dans les lacs saumâtres. Ils concluent que, du point de vue du contrôle 
« top down » (effet consommateur), le seuil de salinité divisant les lacs d'eau douce et saumâtre est 
beaucoup plus bas que les 5 parties par millier classiquement définies, probablement entre 0,5 et 2 ppm 
de salinité. 

Les conséquences pour les communautés de consommateurs primaires 

Une chute de la diversité et de la richesse spécifique du zooplancton avec l’augmentation des 
concentrations en phosphore total est souvent rapportée dans la littérature (Azevedo et al. 2013, 
Jeppesen et al. 2000, Ochocka and Pasztaleniec 2016), en parallèle avec le déclin des macrophytes. Tous 
les groupes (cladocères, copépodes, rotifères) sont impactés. Alors que les Cladocères se nourrissent 
par filtration comme vu précédemment, les Copépodes chassent à vue et sont donc plus sélectifs dans 
leurs proies, ce qui les rend moins sensibles aux toxines de cyanobactéries et aux interférences 
mécaniques (en milieu turbulent par exemple). La sensibilité différentielle du zooplancton entraîne un 
changement des communautés de zooplancton vers les rotifères et les petits cladocères, comme les 
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Bosmines et les Chydoridés (Havens 2008). Alors que la taille moyenne du phytoplancton tend à 
augmenter avec la formation de colonies lors de l’eutrophisation des milieux aquatiques, celle du 
zooplancton tend à diminuer vers les rotifères et les petits cladocères. Il y a alors une convergence des 
tailles du phytoplancton et du zooplancton, qui aboutit à une chute du transfert du carbone dans le 
réseau trophique (Havens and East 1997). 

Les conséquences pour les consommateurs secondaires 

En produisant de forte biomasse, les cyanobactéries deviennent une des principales ressources des 
consommateurs primaires. Or la qualité nutritionnelle des cyanobactéries est souvent altérée par 
rapport aux autres groupes de phytoplancton. C’est alors tout le réseau trophique qui est impacté.  Par 
exemple, les cyanobactéries produisent peu d’acides gras essentiels à longues chaînes carbonées (LC-
EGA), comme l’acide docosahéxaéonique (DHA), l’acide eicosapentaénoïque (EPA) et les acides 
arachidoniques (ARA). Or ces LC-EGA interviennent dans le contrôle hormonal, ainsi que le 
développement, des consommateurs secondaires. La production des œufs chez le zooplancton est 
altérée par ces carences en acides gras de bonne qualité (Martin-Creuzburg et al. 2008). En 2017, 
Gearhart et al. ont publié une étude montrant une réduction de la concentration en LC-EGA dans le foie 
et les muscles des Perchaudes (Perca flavescens) lorsque la densité de cyanobactéries augmente 
(Gearhart et al. 2017). L’impact dépend cependant des espèces, puisque la relation n’a pas été observée 
chez le Baret (Morone americana).  

5.7.1.3.2. Rôle des macrophytes pour les réseaux trophiques 

L'eutrophisation a des effets profonds sur les réseaux trophiques dans tous les différents types de 
systèmes aquatiques. Une structure communautaire complètement différente et des liens trophiques 
différents s'établiront lorsque des macrophytes submergés seront présents, en particulier dans les lacs 
eutrophes peu profonds. Ce rôle structurant des macrophytes submergés a été bien étudié et des 
études détaillées sont compilées dans le livre Jeppesen et al. (1998) et ses divers chapitres. Les 
macrophytes submergés peuvent abriter de gros zooplancton et / ou de jeunes poissons. Ce sont des 
habitats pour les macroinvertébrés et les filtreurs. Ils augmenteront le taux de sédimentation, peuvent 
empêcher la remise en suspension des sédiments et amortir l'action des vagues. Ils sont capables 
d'absorber les nutriments de la colonne d'eau et ainsi rivaliser avec le phytoplancton. Certains peuvent 
produire des composés allélopathiques actifs contre le phytoplancton. Tous ces effets positifs 
disparaîtront si l'eutrophisation entraîne un remplacement progressif ou soudain des macrophytes 
submergés. 

Plusieurs études soulignent l'importance de l'évolution de l'herbivorie sur les macrophytes et le 
périphyton, qui peuvent masquer ou modifier les conséquences de l'eutrophisation. Aucune corrélation 
entre la disponibilité des nutriments et la densité du périphyton n’a été trouvée dans une étude portant 
sur plusieurs lacs peu profonds (Jones and Sayer 2003) : la biomasse des macrophytes submergées y 
était négativement corrélée à la densité du périphyton. Cependant, la densité du périphyton sur les 
macrophytes était corrélée à la densité des invertébrés brouteurs, et non à la concentration en 
nutriments. Ensuite, la biomasse des poissons benthivores détermine la densité des invertébrés. Des 
études ont montré que les roselières utilisant des exclos (mésocosmes qui excluent l’accès des 
herbivores) se développaient beaucoup mieux que des roselières sans protection, ce qui indique que 
l'herbivorie par le rat musqué est responsable d'une partie du déclin des roselières (Vermaat et al. 
2016).  

Les plantes flottant librement, ainsi que les plantes enracinées à feuilles flottantes, peuvent avoir de 
forts effets négatifs sur les écosystèmes aquatiques si elles couvrent une grande partie ou la totalité de 
la surface de l'eau. Les effets directs sont l'anoxie et l'obscurité complète, affectant négativement les 
producteurs primaires, les invertébrés et les poissons. Les plantes flottant librement abritent 
généralement moins de grand zooplancton, et cet effet est accentué dans les régions tropicales par 
rapport aux lacs tempérés (Meerhoff et al. 2007).  
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5.7.1.3.3.Eutrophisation et successions saisonnières  

Les successions (dynamique temporelle des peuplements et de l’habitat) dans les étangs résultent 
principalement de l’accumulation de matière organique issue de la production primaire. Le 
phytoplancton suit une succession saisonnière, bien décrite depuis les années 1980 (Reynolds 2006, 
Sommer et al. 1986), en fonction de paramètres abiotiques (température, disponibilité en lumière, 
nutriments, mélange) et biotiques (zooplancton). Ce modèle général (le modèle PEG) décrit une 
vingtaine d’étapes successives, qui se répètent chaque année, dans les lacs stratifiés tempérés. Dans les 
lacs eutrophes, il est attendu plusieurs pics importants de biomasse au cours de l’année, alors que dans 
les lacs oligotrophes, le pic de biomasse en été est absent à cause de la limitation par les nutriments, et 
les pics au printemps et à l’automne sont de plus faible amplitude.  

Dans les lacs profonds, le bloom printanier commence lorsque la lumière moyenne reçue dans la couche 
de mélange devient suffisante pour permettre la croissance de la population (Siegel et al. 2002, Sommer 
and Lengfellner 2008). En effet, si la profondeur de mélange, sur laquelle les cellules se déplacent 
verticalement, est trop grande, les cellules sont limitées par la lumière. On parle de ‘profondeur 
critique’, qui correspond à la profondeur de mélange maximale qui permet un taux de photosynthèse 
par le phytoplancton supérieur au taux de respiration, et donc un taux de croissance positif (Huisman 
and Sommeijer 2002, Huisman et al. 1999b). Avec la mise en place de la stratification thermique, une 
couche de mélange apparaît et si sa profondeur est inférieure à la profondeur critique, alors le 
phytoplancton croît et c’est le début du bloom printanier. L’amplitude des pics de phytoplancton et de 
zooplancton et leur période d’occurrence restent variables d’une année sur l’autre, en fonction des 
conditions hydrologiques et climatiques (Carey et al. 2016, Winder and Schindler 2004) et de la 
population de zooplancton qui subsiste pendant la période hivernale (Sommer et al. 2012a). Dans les 
plans d’eau peu à moyennement profonds, le mélange atteint souvent le fond du plan d’eau, entrainant 
plusieurs mélanges complets dans l’année (polymixie). La disponibilité de la lumière dans la couche de 
mélange dépend alors plus des conditions d’ensoleillement et de remise en suspension. C’est donc la 
météorologie printanière qui contrôle l’initiation du premier bloom printanier.  

De manière générale, après un printemps dominé par les diatomées et les cryptophycées, les 
chlorophycées coloniales prédominent, suivies des cyanobactéries en été. A l’automne, la disparition de 
la stratification entraîne un second pic de diatomées. En tout début d’été (mai - juin), le pic de 
zooplancton réduit fortement la biomasse de phytoplancton et entraîne la ‘phase d’eau claire’, suivie 
du développement des cyanobactéries. Même si des écarts à ce modèle PEG sont régulièrement 
observés (Anneville et al. 2002, Carey et al. 2016, Moustaka-Gouni et al. 2014), il reste néanmoins un 
point de départ pour expliquer la dynamique saisonnière du phytoplancton dans les lacs stratifiés 
(Huisman and Sommeijer 2002, Huisman et al. 1999b, Siegel et al. 2002, Sommer and Lengfellner 2008). 
L’eutrophisation des écosystèmes aquatiques entraîne une forte augmentation de la biomasse des 
cyanobactéries pendant la période estivale, biomasse qui peut subsister jusqu’en début d’hiver.  

Le modèle PEG a été réévalué par ses auteurs 25 ans plus tard et des mécanismes négligés dans la 
première version (Fig. 5.43) ont alors été ajoutés (Sommer et al. 2012a, Sommer et al. 1986), comme la 
boucle microbienne, le rôle clé des poissons et des parasites (Chytrids par exemple). Les virus et 
parasites sont en effet susceptibles de contrôler la structure des communautés de phytoplancton, 
particulièrement lors des fortes biomasses (Rasconi et al. 2012). 

5.7.1.4. Conséquences sur l’habitat et le milieu physico-chimique 

L’eutrophisation entraîne une forte production des producteurs primaires, avec des répercussions pour 
les consommateurs primaires, comme vus précédemment, mais elle entraîne également de 
nombreuses autres conséquences indirectes, avec notamment une modification du milieu physico-
chimique (Fig. 5.31). Une des conséquences les plus documentées est l’appauvrissement du milieu en 
oxygène, qui entraîne régulièrement une asphyxie des communautés de poissons. L’amplitude des 
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variations journalières de la concentration d’oxygène en surface augmente fortement, et sa moyenne 
journalière est plus faible. En profondeur, la concentration en oxygène diminue au cours du temps 
jusqu’à atteindre l’anoxie, avec des répercussions sur les organismes et les cycles biogéochimiques. 

L'appauvrissement en oxygène entraîne en effet une série de changements chimiques dans le sédiment, 
conduisant à l'accumulation de plusieurs composés phytotoxiques (formes réduites de Fe et Mn, 
d'éthanol, d'acide lactique, d'acétaldéhyde et d'acides aliphatiques tels que les acides formique, 
acétique, butyrique, et des composés cyanogènes, Pezeshki 2001). Un tel phénomène peut 
potentiellement avoir un fort effet sur la survie et le recrutement de certaines espèces aquatiques 
(recrutement à partir de graines, (Boedeltje et al. 2005, Smits et al. 1990), anoxie racinaire, survie des 
invertébrés), soit sélectionner les espèces qui utilisent l'oxygène atmosphérique comme source 
alternative d'oxygène, ou qui développent certaines adaptations pour éviter les pertes d'oxygène 
radiales (chez les végétaux). Certaines espèces végétales peuvent également augmenter activement les 
concentrations d'oxygène et l'activité microbienne subséquente dans la rhizosphère (Karjalainen et al. 
2001, Ottosen et al. 1999). 

5.7.1.5. Interaction avec les ‘autres’ changements globaux / environnementaux  

5.7.1.5.1. Acidification/alcalinisation 

Les conséquences de l'eutrophisation sont différentes et peuvent être plus sévères pour les lacs d'eau 
douce dominés par les macrophytes type isoétidé. Ces systèmes sont naturellement oligotrophes, leur 
alcalinité est faible et le sédiment est sableux avec une faible teneur en matière organique. En France, 
de tels systèmes se trouvent le long de la côte atlantique (Lac de Lacanau, Lac de Biscarosse, etc.) ou 
dans les Vosges (Lac Gerardmer, Lac Longemer). Dans toute l’Europe, les lacs avec peu de conductivité 
sont menacés par une eutrophisation directe par écoulement ou par des effets indirects dues au dépôt 
atmosphérique d'azote et de soufre, provoquant l'acidification et l'eutrophisation de ces lacs (Murphy 
2002).  

Les changements dans la teneur en éléments nutritifs et l'alcalinité favorisent la croissance des 
macrophytes avec une forme de croissance dite « élodéides », ce qui signifie qu'ils grandissent sur la 
surface de l'eau, parfois même en formant une canopée. Cela provoque l'ombrage des isoétidés, des 
macrophytes submergés formant des rosettes, se développant à proximité des sédiments. En outre, la 
productivité plus élevée des macrophytes élodéides entraîne une production de matière organique qui 
s'accumule sur et dans les sédiments. Cela entraînera finalement le déracinement des isoètes et la perte 
de ces habitats protégés (Murphy 2002, Spierenburg et al. 2009, Vandam and Buskens 1993) 

L'eutrophisation interne peut être renforcée par l'afflux ou l'infiltration d'eau riche en acides alcalins et 
sulfates provenant des rivières. Un tel effet a été observé pour les lacs reliés aux rivières du Rhin et de 
la Meuse. Cela a entraîné un déclin des macrophytes comme Stratiotes aloides (Smolders et al. 2003).  

5.7.1.5.2.Interactions avec le réchauffement climatique 

Le réchauffement climatique augmente les effets négatifs de l'eutrophisation dans les lacs (Mooij et al. 
2005). Les macrophytes ne diminuent pas en raison des effets négatifs directs de la température plus 
élevée, mais en raison de l'augmentation du développement du phytoplancton induit par les 
modifications de la chimie de l'eau provoquées par le réchauffement. Le passage critique de l'état 
dominé par les macrophytes avec l’eau claire à un état dominé par le phytoplancton avec l’eau turbide 
est plus probable dans les années avec des étés plus chauds. Plusieurs études et ont démontré l’effet 
négatif d’un réchauffement climatique sur les macrophytes immergées (Kosten et al. 2012, Kosten et 
al. 2009, Moss et al. 2011, Short et al. 2016).  

Les deux principaux facteurs contrôlant l’augmentation de la biomasse des cyanobactéries et de la 
fréquence des blooms sont l’augmentation des nutriments et de la température (Conley et al. 2009, 
Johnk et al. 2008, Paerl and Huisman 2008, Rigosi et al. 2014). Les modifications physico-chimiques 
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associées au réchauffement climatique sont souvent favorables au développement des cyanobactéries 
à travers différents processus. Tout d’abord, l’augmentation de la température se traduit par une 
augmentation des taux de croissance des cyanobactéries, mais aussi des chlorophycées (Paerl and Paul 
2012). L’augmentation de température entraîne également un relargage plus important de phosphore 
par les sédiments (Jeppesen et al. 2009). Le réchauffement climatique entraine également la mise en 
place précoce d’une stratification de la colonne d’eau qui va être défavorable aux diatomées et favoriser 
les cyanobactéries qui ont une bonne flottabilité (Magnuson et al. 1997). Il en résulte un décalage 
temporel de la succession saisonnière du phytoplancton, et une période plus longue de développement 
des cyanobactéries. Enfin, certaines études mettent en évidence une synergie entre le réchauffement 
climatique et les effets de l’eutrophisation (Johnk et al. 2008, Kosten et al. 2012). D’après le modèle 
développé par Verspagen et al. (2014b), l’augmentation de la concentration atmosphérique en CO2 
devrait intensifier les blooms de cyanobactéries, en réduisant la limitation en carbone inorganique 
dissous. En revanche, les étés très chauds et très secs peuvent également se traduire dans certains 
écosystèmes par des proliférations de cyanobactéries de moindre importance en raison d’un arrêt des 
apports en nutriments par les rivières ou du développement d’une espèce compétitrice des 
cyanobactéries, très souvent une chlorophycée.  

Depuis le premier article « Blooms like it hot » publié dans la revue Science par Paerl and Huisman 
(2008), la question de l’interaction avec le réchauffement climatique a donc motivé de nombreux 
travaux qui ont permis de pondérer et d’enrichir les propos de cet article princeps qui prédisait une 
augmentation générale des proliférations de cyanobactéries sous l’effet du réchauffement climatique. 
En particulier, il est apparu que les interactions entre réchauffement climatique et eutrophisation ne 
conduisaient pas forcément à une augmentation des blooms de cyanobactéries, le résultat dépendant 
de l’état trophique des écosystèmes et des espèces de cyanobactéries considérées (Rigosi et al. 2014). 
Par ailleurs, au-delà de l’effet direct de l’augmentation de la température sur le taux de croissance des 
cyanobactéries, plusieurs études ont montré que les changements climatiques semblaient promouvoir 
pour une part importante les proliférations de microorganismes photosynthétiques à travers les effets 
des d’événements climatiques extrêmes (forte pluies, ouragans…) sur les apports en nutriments dans 
les écosystèmes aquatiques (p.ex. Michalak et al. 2013). 

Il demeure donc une grande incertitude dans les pays du Nord sur les tendances futures qui devraient 
être observées en terme de fréquence des proliférations de cyanobactéries ou de microalgues dans les 
écosystèmes aquatiques, la diminution des concentrations en phosphore dans ces écosystèmes devant 
se traduire, comme cela est d’ailleurs observé dans les grands lacs alpins, par une diminution des 
proliférations de cyanobactéries alors que dans le même temps, l’augmentation des concentrations en 
CO2, des températures et des événements climatiques extrêmes semblent plutôt favorables au 
maintien, voir au renforcement, de ces événements de proliférations. Dans les pays du Sud, il semble 
malheureusement y avoir peu de doutes sur le fait que ces événements de proliférations vont continuer 
de s’accroitre, en particulier dans les écosystèmes d’eau douce, en raison des pressions anthropiques 
croissantes qui s’exercent sur ces écosystèmes.  Il existe donc une véritable urgence à mettre en place 
dans ces pays des politiques de surveillance et de préservation de ces ressources en eau. 

Une des espèces de cyanobactéries, Cylindrospermopsis raciborskii, a vu sa distribution mondiale 
s’étendre rapidement en Europe (Fig 5.45), devenant alors une préoccupation pour la santé publique et 
l’environnement pour les pays touchés. Elle est devenue avec Microcystis une des principales espèces 
de cyanobactéries formant des blooms importants et potentiellement toxiques dans les écosystèmes 
d’eau douce. Considérée comme tropicale à sub-tropicale initialement, cette espèce présente 
désormais une distribution mondiale, avec une expansion rapide dans les zones tempérées. Les voies 
de colonisation sont toujours discutées actuellement (Antunes et al. 2015). Cette espèce est observée 
en France, mais reste pour l’instant minoritaire. Cette espèce est problématique, car d’une part, elle 
produit plusieurs toxines, dont la cylindrospermopsine (hépatotoxine) et la saxitoxine (une 
neurotoxine), et d’autre part, elle possède une large amplitude écologique le long des gradients de 
nutriments, la rendant très compétitive vis à vis des espèces locales.  Lors d’une étude expérimentale 
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utilisant des mésocosmes in situ, il a été montré que cette fixatrice d’azote représentait 100 % de la 
biomasse finale aux 3 ratios N:P testés (7:1, 40:1 et 122:1) (Chislock et al. 2014). Il était pourtant attendu 
qu’une espèce non fixatrice d’azote, comme Microcystis aeruginosa (présente dans le lac), domine les 
faibles ratios N:P. C’est peut-être le fort taux de croissance de C. raciborskii qui explique son 
développement au détriment des autres espèces (Chislock et al. 2013). Ammar et al. (2014) ont 
également montré que C. raciborskii exclut Planktothrix agardhii à fortes concentrations d’ammonium. 
Cylindrospermopsis raciborskii risque de continuer son expansion, voire de remplacer localement les 
autres espèces de cyanobactéries. Seul un double contrôle des concentrations en azote et phosphore 
dans les milieux naturels permettra de réduire la biomasse de phytoplancton, là où C. raciborskii est 
présente. 

 

Fig. 5.45: (A) Routes d'expansion mondiale de C. raciborskii selon Padisák (1997) avec un centre de rayonnement primaire 
(P.R.) basé en Afrique, et un centre de rayonnement secondaire (S.R.) basé en Australie. La flèche verte représente les 
mouvements migratoires postérieurs, d'après Cirés et al. (2014). (B) Les voies d'expansion globales de C. raciborskii selon 
Haande et al. (2008). Les points bleus représentent des zones de refuge hypothétiques plus chaudes dans les continents 
eurasien et américain, et les flèches bleues représentent l'expansion continentale de C. raciborskii de ces régions. La flèche 
rouge représente l'expansion de C. raciborskii du continent africain vers l'Australie. La flèche verte représente les 
mouvements migratoires postérieurs, d'après Cirés et al. (2014). » Figure et légende de Antunes et al. (2015). 

 
Le changement climatique peut augmenter les effets négatifs de l’eutrophisation (Moss et al. 2011) (Fig. 
5.46). Des niveaux plus élevés d'éléments nutritifs dans les lacs peuvent être le résultat de taux de 
minéralisation plus élevés en raison de températures plus élevées, mais aussi de changements dans la 
charge et le temps de résidence en raison des régimes de précipitations modifiés. Des niveaux plus 
élevés d'éléments nutritifs augmenteront la biomasse algale et mèneront à plus de cyanobactéries, mais 
pourront également favoriser la croissance et la dominance des macrophytes flottants, tandis que les 
macrophytes submergés diminueront en raison de la concurrence pour la lumière et les nutriments avec 
le phytoplancton ou les plantes flottantes. La température plus élevée et plus de nutriments résultent 
à plus de petits poissons planctivores, et donc à moins de zooplancton, qui, à son tour, en raison de la 
réduction du grazing, renforcera la densité de phytoplancton. 
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Figure 5.46 : Relations établies entre changements climatiques et les symptômes d'eutrophisation. Adapté de Moss et al. 
(2011) 

5.7.1.5.3.Eutrophisation et polluants 

Les activités anthropiques ont libéré de nombreux micropolluants différents, qui se sont retrouvés dans 
les cours d’eau et les plans d’eau: métaux traces, antibiotiques et autres résidus médicamenteux, 
insecticides, herbicides, composés organiques divers, les nanoparticules. Ces cocktails de 
micropolluants sont souvent associés à des apports de N et P, entrainant des interactions entre 
eutrophisation et contaminants (Roessink et al. 2008, Roessink et al. 2010).  

Les contaminants anthropiques, soit organiques (p.ex. pesticides, pharmaceutiques, hydrocarbures 
polycycliques), soit inorganiques (éléments métalliques traces) sont connus pour avoir une multitude 
d'effets négatifs sur les êtres vivants. En fonction du (des) mode(s) d'action, les contaminants peuvent 
être toxiques pour les microorganismes, les producteurs primaires ou les animaux. Bien que les effets 
directs des polluants réduisent souvent l'abondance d’une espèce, les effets indirects peuvent entraîner 
une augmentation ou une diminution de l'abondance de la proie ou des prédateurs. Ceci à son tour peut 
influencer les interactions trophiques et les cycles nutritifs, donc le fonctionnement de l'écosystème. 
Une analyse approfondie des effets indirects des contaminants sur les écosystèmes aquatiques (Fleeger 
et al. 2003) a montré que, dans plusieurs cas, les effets négatifs sur les brouteurs et les herbivores 
entraînaient une augmentation des producteurs primaires. Si les contaminants et l'enrichissement en 
nutriments anthropiques agissent au même moment et au même endroit, les conséquences de 
l'eutrophisation seront exacerbées. 

Beaucoup d’études ont été réalisées sur les communautés algales en réponse aux herbicides depuis les 
années 1980 (Bérard et al. 2003, DeNoyelles et al. 1982, Murdock et al. 2013). Blanck (2002) et Blanck 
et al. (1988) ont mis en évidence une augmentation de la tolérance globale de la communauté de 
phytoplancton à un toxique suite à une exposition à ce toxique, conjointement à une modification de la 
structure des communautés (Fig. 5.47). Ces auteurs ont ainsi formulé un concept, le "Pollution-induced 
community tolerance" (PICT), qui a d'abord été démontré sur une communauté de périphyton marin 
(Blanck and Dahl 1996), puis généralisé à des communautés de phytoplancton et de périphyton d'eau 
douce (Gustavson and Wängberg 1995, Tlili et al. 2016).  
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Figure 5.47: Les deux phases de l’approche PICT : sélection (a) et détection (b). Pendant la phase de sélection, des sélections 
inter et intra spécifiques ont lieu lors de l’exposition aux polluants, entrainant une restructuration de la communauté par la 
disparition des espèces sensibles et la prédominance des espèces tolérantes lorsque l'exposition atteint des niveaux critiques 
pendant une période de temps suffisante. Dans la phase de détection, la tolérance de la communauté est quantifiée en 
laboratoire. Les réponses des paramètres fonctionnels dans les bio-essais à court terme avec des concentrations croissantes 
du polluant d'intérêt sont mesurées, permettant l'établissement de courbes concentration-réponse pour la référence et les 
communautés sélectionnées par polluant. La tolérance est ensuite exprimée sous la forme d'une concentration efficace (ECx). 
La différence entre les valeurs ECx obtenues pour les deux communautés permet la quantification du PICT. Parallèlement aux 
mesures de tolérance, la composition des deux communautés est évaluée et comparée pour confirmer l'hypothèse de sélection 
intra- et interspécifique. Source :Tlili et al. 2016. 

L'utilisation de polluants organiques persistants (POP), tels que les herbicides, les pesticides, les produits 
pharmaceutiques, produits de soins personnels et les hydrocarbures aromatiques polycycliques ont plus 
que doublé depuis 1950. Les POP se trouvent dans les écosystèmes aquatiques par le ruissellement 
agricole et industriel, le rejet des effluents et le dépôt atmosphérique. Les proliférations des 
cyanobactéries, qui peuvent produire des toxines assez puissantes, ont vu une augmentation de 
l'intensité, de la fréquence et de l'échelle spatiale tout au long de la même période d’utilisation 
accélérée des POP. Une méta-analyse basée sur des publications entre 1980 et 2015 a démontré que 
les effets de stress créés par les POP peuvent significativement aggraver les blooms de cyanobactéries 
toxiques par la suppression de la croissance du phytoplancton concurrent et/ou par une stimulation 
directe ou indirecte de la croissance des cyanobactéries (Harris and Smith 2016). 

Stratégies de lutte et réactivité des systèmes : 

De l’examen de la littérature, il ressort que dans les écosystèmes d’eau douce, ce sont plutôt les apports 
en phosphore qui vont favoriser la production d’une forte biomasse phytoplanctonique et la survenue 
de proliférations de cyanobactéries (Sondergaard et al. 2011) alors que dans les écosystèmes salés, ce 
sont plutôt les apports en azote qui vont favoriser les proliférations de microalgues (Howarth and 
Marino 2006). Ces différences dans la nature des facteurs limitant le développement des 
microorganismes photosynthétiques dans ces écosystèmes (phosphore versus azote) ont des 
conséquences sur les stratégies mises en œuvre pour lutter contre les proliférations, même s’il semble 
exister actuellement un consensus croissant dans la communauté scientifique pour recommander de 
réduire conjointement les apports en phosphore et en azote (Conley et al. 2009, Paerl 2009). Si un 
consensus croissant existe sur la nécessaire réduction conjointe des apports en azote et en phosphore, 
la réalité sur le terrain montre que si les concentrations en phosphore diminuent significativement 
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depuis les années 1990 dans les écosystèmes aquatiques européens (voir par exemple les données de 
la European Environment Agency, http://www.eea.europa.eu/data-and-maps/indicators/nutrients-in-
freshwater/nutrients-in-freshwater-assessment-published-6), la tendance est beaucoup moins 
marquée pour l’azote, ce qui conduit à des changements dans les rapports N/P au sein des écosystèmes 
aquatiques. Outre les conséquences potentielles sur le cycle de l’azote de la diminution plus marquée 
des concentrations en phosphore dans les lacs (Finlay et al. 2013), les changements dans les rapports 
N/P pourraient avoir des conséquences sur la nature des espèces de cyanobactéries qui prolifèrent dans 
les lacs ainsi que sur la qualité des toxines qu’elles produisent (Van de Waal et al. 2014). Par ailleurs, ces 
changements dans les rapports N : P sont à considérer également à la lumière de l’augmentation des 
concentrations en CO2 atmosphérique qui pourrait favoriser la productivité des écosystèmes aquatiques 
eutrophes et dans le même temps, intensifier les proliférations de cyanobactéries (Verspagen et al. 
2014a, Verspagen et al. 2014b). 

En termes d’usages, les proliférations de cyanobactéries perturbent, dans les écosystèmes d’eau douce, 
la production d’eau potable et les activités récréatives en raison des capacités de ces microorganismes 
à produire des toxines dangereuses pour la santé humaine. Pour donner un exemple récent, la ville de 
Toledo (400 000 habitants) a distribué pendant plusieurs jours en 2014, de l’eau en bouteille à ses 
habitants en raison de concentrations excessives en microcystines (cyanotoxines) dans l’eau distribuée 
au robinet suite au développement d’un très gros bloom de cyanobactéries dans le Lac Erié qui est la 
ressource utilisée pour produire l’eau potable de cette ville (Carmichael and Boyer 2016). Dans les 
milieux côtiers, les toxines produites par les microalgues rendent impropres à la consommation des 
coquillages pour des périodes plus ou moins longues, ce qui s’accompagne très souvent de conflits 
locaux entre les producteurs et les autorités sanitaires. Quelques études se sont intéressées à chiffrer 
le coût de ces proliférations de microorganismes photosynthétiques pour les collectivités publiques et 
c’est ainsi qu’en Australie, un coût annuel se situant autour de 200 Millions de dollars australiens a été 
proposé (ATECH, 2000). Ces calculs de coût incluent notamment le coût de la surveillance des 
cyanobactéries en raison des risques causés par les cyanotoxines pour la santé animale et humaine, 
celui du traitement des eaux qui peut s’accompagner de la mise en service de ressources alternatives 
ainsi que les coûts à plus long terme de protection et/ou de restauration des écosystèmes (Steffensen 
2008).  
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5.7.2.1. Introduction 

La prolifération massive de biomasses micro ou macroalgales dans les écosystèmes côtiers peut 

entrainer en fonction des conditions hydrodynamiques locales des phénomènes d’anoxies (Gilbert et al. 

2010) (Fig. 5.48). Ces anoxies sont la conséquence de la dégradation bactérienne aérobie qui aboutit à 

l’épuisement de l’oxygène dissous. L’activité bactérienne et donc le risque d’anoxie sera d’autant plus 

élevé que la température est forte. Une fois l’oxygène dissous épuisé, des bactéries anaérobies se 

développent. Certaines de ces bactéries vont utiliser l’ion sulfate comme oxydant ce qui entraine la 

production d’hydrogène sulfuré (H2S) voir même de CH4 dans les sédiments (Middelburg and Levin 

2009). La toxicité du H2S est équivalente chez les organismes dulçaquicoles et marins. Cette toxicité est 

très variable en fonction des espèces et est dépendante de leur stade de développement, de leur mode 

de vie (épibenthique, endobenthique ou pélagique), de la température et du pH (Küster et al 2005).  

Avant d’arriver à la formation d’H2S, la diminution en O2 a des effets directs sur les organismes et les 

écosystèmes. Une concentration en oxygène dissous approximativement inférieure à 30% de saturation 

c’est-à-dire inférieure à 2 mg O2.l-1 est appelée hypoxie car à ces concentrations des effets sont observés 

sur le métabolisme et le comportement des invertébrés et des poissons entrainant une augmentation 

de la mortalité ou une baisse de la croissance (Diaz and Rosenberg 1995, Diaz and Rosenberg 2008, Ekau 

et al. 2010). Lorsque la concentration en oxygène est nulle, on parle d’anoxie, des mortalités 

importantes de la faune marine sont observées (Diaz 2001, Hagy et al. 2004, Conley et al. 2007, Karlson 

et al. 2007, Vaquer-Sunyer and Duarte 2010). Comme montré par de nombreux travaux, (Nestlerode & 

Diaz, 1998, Bonsdorff et al 2015, Breitburg 1992, Kemp et al. 2005, Altieri and Witman 2006, Cebrian et 

al. 2014) l’appauvrissement en O2 affecte la physiologie des organismes, la biodiversité mais également 

les interactions entre les organismes telles que les relations prédateurs / proie ce qui impacte de 

manière significative les réseaux trophiques. 

 

 

Fig. 5.48.  Schéma illustrant les mécanismes sous-jacents entrainant la formation de l'hypoxie subie par le benthos le long des 
plateaux continentaux (Levin, 2009).  

Dans les travaux de Diaz & Rosenberg (2008) actualisés par Korpinen & Bonsdorff (2015), les auteurs 

ont montré que le nombre de sites hypoxiques reportés dans la littérature avait été multiplié par 10 en 

50 ans (Figure 5.49). Cette variation traduit une vraie dégradation des écosystèmes mais est également 

en partie le reflet d’une augmentation des suivis et de l’intérêt de cette question pour la communauté 

scientifique (Gilbert et al. 2010) et les gestionnaires.  
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Fig. 5.49. Vue globale du développement des hypoxies côtières. Samuli Korpinen & Erik Bonsdorff (2015). Based on Diaz et al. 
(2010), adapted with permission from http://www.wri.org/project/ eutrophication.  

 

Kemp et al (2009, Tableau 5.4) et Rabalais et al (2010) (Fig. 5.50) présentent de manière synthétique les 

différents scénarios et typologies expliquant une chute de la concentration en oxygène en fonction des 

différentes échelles temporelles et spatiales depuis les déséquilibres biologiques et les mécanismes 

physiques (Tableau 5.4). Dans les systèmes très peu profonds (1 à 5 m) soumis à des apports de 

nutriments minéraux avec un fort hydrodynamisme, les crises hypoxiques apparaissent et disparaissent 

très rapidement sur des échelles de temps allant d’heures à quelques jours (D’Avanzo and Kremer 1994 ; 

Tyler et al 2009). Dans les systèmes peu profonds (3 à 8 m) à faible marée des stratifications périodiques 

peuvent entrainer des hypoxies épisodiques qui se produisent à l’échelle de jours ou de semaines et qui 
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sont interrompus par un changement des régimes de vent qui influence la couche de mélange. Dans les 

systèmes estuariens et côtiers plus profond (10 à 50 m) avec une stratification de la colonne d’eau les 

crises hypoxiques sont souvent observées en été pendant quelques mois (Kemp et al. 2005, Rabalais et 

al., 2010). Dans les zones côtières et les fjords de profondeur supérieure à 100m, une forte stratification 

de la colonne d’eau aboutit à des zones qui sont en quasi hypoxie ou anoxie permanentes dont la taille 

et position varient à l’échelle des variations décennales de la circulation des eaux (Zillen et al 2008).  

Enfin, dans les zones d’upwellings et aux marges des plateaux continentaux de grands zones peuvent 

être présentes (Rabalais et al 2010, Zhang et al. 2010). 

 

Tableau 5.4. Classification des zones côtières hypoxiques d’après Zhang et al. (2010)  

 

 

 

Fig. 5.50. Synthèse de la variabilité spatio-temporelle et typologique. Les couleurs rouge et verte représentent respectivement 
le rapport relatif entre les influences humaines et les influences naturelles. Rabalais et al. 2010. 
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Il est par conséquent indispensable d’appréhender les phénomènes d’anoxies aux échelles spatiales et 

temporelles adaptées.  Gilbert et al (2010) ont compilé les données existantes des zones côtières et 

océaniques. Leurs travaux ont montré que beaucoup de suivis réalisés sur quelques années ne 

permettaient pas d’évaluer de tendances et que les variations inter-décennales devaient être 

considérées pour établir un diagnostic approprié aux phénomènes observés. Cependant, ils ont mis en 

évidence qu’à l’échelle globale, les zones côtières considérées dans leur étude (0 à 30 km), montraient 

une baisse plus importante en oxygène que les zones océaniques en lien avec les apports anthropiques. 

Certaines zones côtières comme la mer Baltique ont été particulièrement étudiées depuis les années 

1950 (Caballero-Alfonso et al. 2015). Il a été montré que le nombre de sites et l’intensité des crises 

hypoxiques augmentaient à cause des apports anthropiques de nutriments qui entrainent une 

augmentation de la production phytoplanctonique (Zillen et al, 2008, Camacho et al, 2012, Caballero-

Alfonso et al, 2015, Conley et al, 2009). Les travaux réalisés dans la mer Baltique se sont également 

intéressés aux autres facteurs qui influençaient la concentration en oxygène. Il a été montré que les 

crises hypoxiques sont accentuées par des facteurs hydrologiques et hydrodynamiques. La stratification 

haline permanente dans cette mer limite la ventilation du fond ce qui impacte fortement la faune 

benthique et réduit les habitats essentiels des poissons (ex : site de pontes, ou de nourricerie) et modifie 

le cycle des nutriments dans les sédiments (Conley et al, 2007, Karlson, 2002, Karlson, 2007, Perus, 

2004, Limburg, 2011). A côté de l’hydrologie et de l’hydrodynamisme, les facteurs climatiques ont 

également un effet. Une augmentation de la température limite la solubilité de l’oxygène dans l’eau et 

accentue la respiration des organismes ; le changement des régimes des vents et des précipitations 

affecte l’hydrodynamisme et la stratification des eaux de surface etc. (Stramma et al. 2008). Considérant 

tous ces paramètres et leurs évolutions dans le temps, Caballero-Alfonso et al 2015 Caballero-Alfonso 

et al. 2015 montrent très clairement qu’en absence de réduction des apports de nutriment en mer 

Baltique il n’y aurait pas de solution pour résoudre le problème de l’hypoxie dans les zones côtières 

surtout dans le contexte d’une augmentation globale de la température des eaux. Le Golfe du Mexique 

a été également largement étudié (Rabalais et al (2010) pour ses évènements hypoxiques/ anoxiques 

de grande ampleur provoqués par les apports de nutriments essentiellement d’origine agricole 

provenant du Mississipi. De nombreux travaux ont clairement établi que les épisodes hypoxiques se 

sont accrus depuis un siècle avec une accélération depuis les années 50 (Goolsby et al., 1999, Rabalais 

et al.,2002, Lohrenz et al., 1997, Feist et al. 2016). Parmi les autres sites emblématiques associés à cette 

problématique, on peut citer la baie de Tampa (Floride) et la baie de Chesapeake également située aux 

Etats Unis (Yassuda and Sheng 1998, Kemp et al. 2005, Malloy et al. 2007, Kemp et al. 2009, Rabalais et 

al. 2010, Hu et al. 2016, Scully 2016a, b, Wang et al. 2016) et le nord de la mer Adriatique (Gray et al. 

2002, Romanelli et al. 2009, Ferreira et al. 2011b, Djakovac et al. 2012, Ciglenecki et al. 2015).  

En France dans la zone côtière, peu d’évènements d’anoxie ou d’hypoxie sévères sont documentés et 

ils ne sont pas repris dans les principaux cas d’études décrits dans la littérature internationale. 

En effet, le brassage intense causé par la marée en Manche- Atlantique, permet l’exportation des 

nutriments et des biomasses produites limitant de ce fait la manifestation d’un phénomène 

d’eutrophisation. Dans le cadre du Réseau de Contrôle de Surveillance (RCS) de la DCE, l’oxygène est 

considéré comme un élément clé pour évaluer la qualité physico-chimique des eaux de transitions 

(Devlin et al. 2007, 2009), son suivi pour la période 2008-2013 dans la sous-région marine Manche - mer 

du Nord, n’a montré aucune anomalie. Cet indicateur ne permet toutefois pas de décrire des 

phénomènes d’anoxie de courte durée, il est donc peu sensible dans des systèmes bien brassés. De 

même, le suivi de l’oxygène réalisé dans le golfe de Gascogne dans le cadre de la DCE n’a pas révélé de 

cas d’anoxie ou de déficit en oxygène, excepté en baie de Vilaine ou des dysfonctionnements importants 

ont été notés. Les systèmes aquatiques fermés à faible hydrodynamisme tels que les lagunes littorales 

ou les baies confinées peu profondes vont par contre être plus sensibles à l’hypoxie ou à l’anoxie étant 
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donné le faible renouvellement des eaux. Un cas d’anoxie sévère a ainsi été décrit en baie de Vilaine au 

cours de l’été 1982, ce qui a provoqué la mort massive de poissons et d’invertébrés benthiques 

(Merceron, 1989). Au niveau de leurs dépôts sur les plages et dans les baies, la décomposition de larges 

quantités d’algues dans le cas des marées vertes par exemple, peut entraîner un appauvrissement en 

oxygène du milieu, parfois mortel pour la faune associée (Sfriso &  Marcomini, 1996 ; Worm et al. 1999). 

Dans les lagunes méditerranéennes, des crises récurrentes d’anoxie estivales, appelées localement 

« malaïgues », peuvent être observée lorsque les eaux sont peu brassées et qu’un développement 

important de microphytes et d’algues vertes filamenteuses (Cladophora spp., Enteromorpha spp.) ou 

foliacées (Ulva spp., Monostroma spp.) apparait. Ces proliférations s’accompagnent également d’un fort 

développement bactérien à l’origine de la désoxygénation de l’eau pouvant entrainer des mortalités 

chez les espèces benthiques et pélagiques présentes dans ces milieux. Dans la lagune de Thau, les 

apports excessifs de nutriments issus du bassin versant, associés à un faible renouvellement de l’eau et 

à des conditions météorologiques particulières provoquent épisodiquement des désoxygénations 

rapides du milieu, suivis d’anoxie (Harzallah & Chapelle, 2002 ; Minghelli-Roman et al., 2011). Les 

lagunes palavasiennes sont aussi régulièrement envahies l’été par les ulves, comme le cas de la lagune 

du Méjean, qui enrichie par les rejets de Montpellier, contenait au cours de l’été 1993 environ 2400 t 

d’algues vertes (Fillit, 1995). Ces crises anoxiques décrites dans plusieurs zones côtières de la mer 

Méditerranée, sont en revanche des événements majoritairement locaux plutôt que des phénomènes 

généralisés (EAA, 1999). Certains grands estuaires, comme ceux de la Seine, de la Loire et de la Gironde 

sont également le siège de désoxygénations fréquentes. Selon Billen et al. (1999), l’apparition de 

condition hypoxique dans l’estuaire de la Seine pendant la période estivale, semble la conséquence de 

processus de nitrification de l’ammonium originaire en grande partie de la station d’épuration 

d’Achères, située à l’aval de la capitale. Depuis 2007, l’amélioration du traitement de l’azote sur le site 

d’Achères a conduit à une réduction des apports fluviaux d’azote, contribuant ainsi à la baisse du 

développement phytoplanctonique et à une meilleure oxygénation de l’estuaire (Garnier et al., 2008 ; 

Romero et al. (2016). Dans l’estuaire de la Loire, des proliférations phytoplanctoniques issues des 

apports fluviaux (Sauriau et al., 1996) entrainent des mortalités de poissons (Ménesguen et al., 2001). 

Dans les années 1980, la Loire était déjà fortement eutrophisée en raison de la grande richesse nutritive, 

d’un faible courant et de la faible profondeur des eaux en été. Toutefois, depuis le début des années 

1990, le développement phytoplanctonique dans le fleuve a considérablement diminué (Floury et al. 

2012 ; Minaudo et al. 2015). Plusieurs épisodes d’hypoxies temporaires ont été également rencontrés 

dans la partie tidale de la Gironde à proximité de Bordeaux, en particulier lors des périodes de fortes 

chaleurs et de sécheresses (Etcheber et al. 2011). Bien que souvent représentatif d’un phénomène 

d’eutrophisation, cette désoxygénation semble également liée à la forte charge sédimentaire du fleuve 

pendant la période d’étiage. Les travaux de Schmidt et al. (2016), suggèrent ainsi que dans les 

prochaines décennies, l’augmentation de la température et de la population associée à la baisse des 

débits de la rivière vont contribuer à instaurer une hypoxie saisonnière permanente dans la Garonne.     

A côté de ces hypoxies qui ont une forte empreinte anthropique, il existe comme nous l’avons indiqué 

des hypoxies qualifiées de naturelles (Zhang et al. 2010). L'est et Ouest de l'Atlantique Nord, avec le 

Pacifique Nord-Ouest correspondent aux zones dans lesquelles la majorité de cas d'hypoxie ayant pour 

cause l'eutrophisation sont observées (Diaz 2001, Diaz and Rosenberg 2008). Ces hypoxies liées à 

l’eutrophisation se produisent principalement dans les baies, les estuaires, les fjords et les mers 

fermées.  En revanche, les régions d'upwelling telles que l’Est Pacifique, l'Afrique de l'Ouest et le Nord 

l’Océan Indien sont tous des sites d'hypoxie naturelle du plateau continental. Ces hypoxies 

correspondent à d’importants upwellings côtiers, tels que ceux du Bengale, de l’ouest de l’Inde, du 

Pérou, du Chili, de Namibie, d’Afrique du sud.  
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Les upwellings sont des remontées d’eaux riches en sels nutritifs qui permettent un fort développement 

phytoplanctonique et donc une accumulation de matière organique qui profite au réseau trophique 

mais qui peut également conduire à l’apparition de zones hypoxiques. Les upwellings et leurs impacts 

sont fréquemment saisonniers mais peuvent être permanents comme celui du Pérou. Les hypoxies 

peuvent également résulter de processus de dénitrification (Naqvi et al. 2010). Certains upwellings, 

comme celui de Namibie, peuvent aller au-delà de la dénitrification et aller jusqu’à la formation d’H2S 

et de CH4 qui remontent depuis les sédiments. Un couplage entre des apports naturels et des apports 

anthropiques peut être également observé notamment dans le sud de l’Asie (Duce et al 2008, Zhang et 

al 2007). En analysant les caractéristiques d’une hypoxie telles que la localisation, le moment, la 

périodicité, la durée, l’aire d’extension, ou l’intensité, il est possible de distinguer l’origine naturelle ou 

anthropique de celle-ci (Levin et al, 2009). L’analyse des ratios NO3/NH4 et DIP/DOP permet également 

d’appréhender les origines de l’eutrophisation et donc de l’anoxie (Zhang et al. 2010).  

Levin et al (2009) présente une synthèse de la réponse générale du benthos à l’hypoxie. Il montre que 

les organismes et les communautés répondent à l’hypoxie mais que l’origine naturelle ou anthropique 

de celle-ci ne se distingue pas de manière évidente dans la réponse du benthos notamment car elles 

sont souvent combinées. L'eutrophisation favorise généralement des espèces opportunistes qui 

dominent la communauté et ont une forte abondance. Des caractéristiques similaires sont susceptibles 

d'être observées dans les eaux appauvries naturellement en oxygène. Ces hypoxies vont directement 

impacter l’ensemble des compartiments biologiques (Fig. 5.51).  

4.  
Figure 5.51 : Changements progressifs des poissons et des invertébrés benthiques pour une concentration en oxygène 
diminuant de 2 mg L-1 (1,4 ml L-1) à l'anoxie (0 mg L-1) sur le plateau continental de Louisiane. Rabalais et al.,2001a, b. 

 

Les hypoxies peuvent avoir des conséquences sur les communautés pélagiques, planctoniques et 

nectoniques Ekau et al. 2010 (Fig. 5.52).  De nombreux auteurs (Attrill et al., 2007; Finenko et al., 2006; 

Graham, 2001; Lynam et al., 2006; Pauly et al., 2009) interprètent l’augmentation de l’abondance des 

gélatineux zooplanctoniques au cours de ces dernières années comme une conséquence de 

perturbations de l’écosystème comme l’eutrophisation, la modification des habitats ou la réduction de 

l’oxygène (Ekau et al 2010). Ces organismes auraient une forte capacité d’acclimatation et d’adaptation 

à ces conditions altérées. Rutherford & Thuesen (2005) ont montré que de nombreuses espèces de 
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zooplancton gélatineux avaient une forte résistance aux conditions anoxiques et étaient capables de 

réguler leur respiration jusqu’à une saturation en O2 inférieure à 10%. Chez les copépodes, les ZMO 

(zones de minimum d’oxygène) ont un impact important sur la distribution verticale et les schémas de 

migration verticale (Saltzman & Wishner, 1997a, b; Wishner et al.,2008). Ces ZMO influencent la 

structure des communautés. En effet, certaines espèces ne sont pas retrouvées au niveau des ZMO 

alors que d’autres peuvent y rester ou les traverser (Gonzalez and Quinones, 2002) et les biomasses y 

sont plus faibles (Saltzman & Wishner, 1997a). Leur reproduction est également affectée en fonction 

de la durée de l’hypoxie, du stade de développement et de l’espèce (Invidia et al., 2004 ; Katajisto, 2004, 

Ekau et al 2010). L’effet des anoxies sur la physiologie des poissons a été largement étudié. Dans le 

milieu marin les crises anoxiques induisent des phénomènes de fuite et des changements d’habitats sur 

le long terme (Ekau et al 2010).  

 
Fig 5.52. Réponses comportementales et physiologiques des organismes marins aux variations de concentrations en oxygène 
(Ekau et al 2010). 

 

Les estuaires et les mers côtières fournissent des services écosystémiques fondamentaux à l’échelle 

locale et globale. Ces zones sont vulnérables à l’eutrophisation mais également au changement 

climatique. Une étude récente Altieri and Gedan (2015), a mis en évidence que pour les zones anoxiques 

existantes (dead zone), 94% d’entre elle connaîtront au moins une augmentation de température de 

2°C d'ici la fin du siècle. Cette évolution du climat pourrait exacerber les conditions hypoxiques par des 

processus océanographiques, écologiques et physiologiques et ainsi avoir un fort impact sur les 

communautés. De nombreuses variables climatiques (Fig. 5.53 et 5.54) (température, acidification des 

océans, précipitations, vent, tempêtes), affecteront les zones hypoxiques et chacun de ces facteurs peut 

impacter la disponibilité en oxygène et les réponses écologiques des communautés vis-à-vis des 

limitations en oxygène. Cependant certains scénarios climatiques prévoient une augmentation 

significative de la biodiversité, due à l’augmentation de la température des eaux dans les zones côtières 

non stratifiées en permanence alors que les zones océaniques présentant une stratification permanente 

des eaux verront une chute de la biodiversité Beaugrand et al (2015).  
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Fig. 5.53. Diagramme présentant les forçages climatiques et les effets physiques et biologiques qui influencent la sévérité des 
hypoxies Altieri and Gedan 2015.  

 

  

Fig. 5.54. Modèle conceptuel illustrant les différents effets du réchauffement des eaux marines sur l’augmentation des 
hypoxies dans les zones côtières Altieri and Gedan 2015  

 

Ces résultats issus de travaux récents montrent la complexité des interactions entre les impacts sur les 

trajectoires des écosystèmes, la structure des communautés et la biodiversité. Comme largement décrit 

dans cette partie, les hypoxies des zones côtières sont très largement liées aux apports excessifs de 

nutriments. Une réduction des apports peut entrainer différentes évolutions en fonction de la capacité 

de résilience des milieux. Kemp et al (2009) proposent six modèles de trajectoires théoriques des 

réponses anoxiques dues à l’eutrophisation en réduisant les apports de nutriments. Les modèles des 

figures 5.55 a,b,c,d montrent un retour possible à un état initial hypothétique. En revanche, pour les 

deux autres modèles (Fig. 5.55 e,f) les lignes de base ne sont pas retrouvées par une simple réduction 

des apports en nutriment car d’autres facteurs environnementaux sont impliqués. Un exemple 
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emblématique est la restauration de l’estuaire de la Tamise en Grande-Bretagne, où l’implantation de 

stations d’épuration a permis, en réduisant les apports de nutriments et matières organiques, de 

réoxygéner les masses d’eau (Andrews & Richard 1980). 

 

 
Fig. 5.5 : Six réponses théoriques des trajectoires des concentrations en oxygène en relation avec des modifications des apports 
de nutriments. (a) linear relationship of hypoxia to load with immediate responses, (b) direct threshold response to nutrient 
load, (c) delayed (hysteretic) response to nutrient load, (d) threshold response with hysteresis, (e) linear response with shifted 
baseline due to changes in other forcing variables, and (f) threshold response with hysteresis with a shifted baseline Kemp et 
al. 2009 

 

5.7.2.2. Impact de l’eutrophisation sur la biodiversité des milieux marins 

Dans ce chapitre nous traiterons de l’effet d’un enrichissement en nutriment sur la biodiversité des 

milieux marins, en particulier les environnements côtiers, les estuaires, les baies et les lagunes ainsi que 

l’impact de l’eutrophisation sur la structure et le fonctionnement du réseau trophique. La figure 5.56 

proposée dans cette introduction, permet de rendre compte de l’impact global des apports nutritifs sur 

les différentes communautés d’organismes marins qui seront présentées dans la suite de ce document 

et de visualiser les interactions possibles entre les populations entre elles et leur environnement. Les 

changements observés au sein des producteurs primaires et des niveaux trophiques supérieurs 

benthiques et pélagiques dans des systèmes eutrophisés sont présentés dans cette partie. Cependant, 

les cas spécifiques des marées vertes et des efflorescences de microalgues nuisibles (HAB) sont traités 

dans deux autres sous-chapitres.  
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Figure 5.56 : Modèle conceptuel de l'eutrophisation (modifié dans Korpinen et Bonsdorff, 2015 et issu de HELCOM, 2010). Les 
flèches indiquent les interactions trophiques entre les différents compartiments écologiques. L’enrichissement en nutriment 
induit des changements dans la structure et le fonctionnement des écosystèmes marins, comme souligné par les flèches en 
gras. Les flèches en pointillés représentent la libération de l’hydrogène sulfuré (H2S) et du phosphore qui surviennent dans des 
conditions d’appauvrissement en oxygène.     

 

Dans les écosystèmes marins, l’augmentation des apports nutritifs va stimuler la production primaire et 

provoquer le développement massif d’algues, qui peut concerner à la fois les microalgues 

(phytoplancton) et les macroalgues (Cloern, 2001 ; Dailer et al. 2010 ; Korpinen et Bonsdorff, 2015 ; 

Ménesguen, 2001 ; Morand et Merceron, 2004 ; Orlandi et al. 2014). Ces phénomènes, souvent 

symptomatiques d’une eutrophisation du milieu, entraînent une dégradation de la qualité de l’eau et 

provoquent des déséquilibres au sein des organismes jusqu’à une perte de biodiversité de l’écosystème 

marin. Selon les travaux de Schramm (1999) dans les eaux côtières peu profondes, l’eutrophisation du 

milieu s’accompagne généralement d’une simplification structurale des communautés algales 

conduisant vers une prédominance des espèces phytoplanctoniques et des macroalgues opportunistes 

dérivantes. Ces successions végétales sont décrites en quatre phases en fonction du degré 

d’enrichissement du milieu (Figure 5.57). Au cours de la phase I, la disponibilité nutritive du milieu est 

faible et les macrophytes pérennes benthiques comme les herbiers marins ou d’autres phanérogames 

spécifiques des fonds meubles, ainsi que les macroalgues pérennes de substrat dur dominent. En phase 

II, lorsque les nutriments et la turbidité de l’eau augmentent, les espèces épiphytes prolifèrent de même 

que les brouteurs de macrophytes au détriment de ces dernières. En phase III, le milieu évolue vers un 

état eutrophe, les macroalgues opportunistes en dérive et/ou le phytoplancton prolifèrent alors, 

provoquant une chute de la pénétration de la lumière dans la colonne d’eau. Les épiphytes s’effondrent 
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et les macrophytes benthiques disparaissent. La phase IV correspond au stade ultime de 

l’eutrophisation, le phytoplancton constitue le producteur primaire dominant et forme d’importants 

dépôts organiques notamment dans les estuaires ou les baies confinées à faible hydrodynamisme 

(Charlier et al., 2007 ; Ménesguen, 2001). La dégradation de la matière organique algale par l’activité 

bactérienne est alors stimulée induisant un appauvrissement en oxygène du milieu jusqu’à une possible 

hypoxie. 

 

Figure 5.57 : Schéma représentant les changements A) de dominance des producteurs primaires, B) des niveaux relatifs des 
paramètres physico-chimiques et biologiques et C) de la structure, de la distribution et du fonctionnement de différents 
paramètres en fonction du degré d’eutrophisation (version traduite et modifiée de cette figure tirée de Lemesle 2015, d’après 
Schramm, 1999).   

Les étapes de succession végétale peuvent varier d’un environnement à l’autre et entre les saisons et 

ne dépendent pas exclusivement des niveaux d’eutrophisation du milieu. Les nutriments vont 

évidemment être une condition préalable à la prolifération des espèces opportunistes à croissance 

rapide. Cependant, d’autres facteurs abiotiques et biotiques tels que la température, la salinité, la 

remise en suspension des sédiments, l’exposition aux courants et le broutage peuvent également 

moduler la réponse des producteurs primaires aux enrichissements nutritifs (Duarte, 1995 ; Engelsen et 

al., 2010 ; Fletcher 1996 ; Ostman et al., 2016 ; Pinon Gimate et al., 2012 ; Vogt & Schramm, 1991). 

Ainsi, les systèmes fortement brassés par les courants de marée ou l’action des vagues, qui peuvent 

assurer une exportation de la matière détritique ou des nutriments, une dispersion du phytoplancton 

et/ou des macroalgues en dérive et une meilleure oxygénation, s’avèrent plus résistants au sur-

enrichissement en éléments nutritifs (Flindt et al. 1997 ; Kraufvelin et al., 2007 ; Pihl et al. 1999 ; 
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Thompson et al. 2002). Le temps de résidence des algues opportunistes en dérive dans le milieu peut 

être de courte durée (e.g. un cycle de marée) ou atteindre plusieurs semaines voire même une saison 

entière, en fonction de l’exposition aux courants (Malta et al., 2003 ; Ménesguen, 2001). De même, les 

changements au sein des végétaux benthiques sont le résultat d’une réaction en chaine due à des effets 

directs, comme la compétition pour l’acquisition des éléments nutritifs, et indirects, comme la 

disparition des végétaux benthiques qui facilite la remise en suspension et la turbidité de l’eau. Duarte 

(1995), parle ainsi « d’effet domino » pour qualifier ce processus qui une fois amorcé se maintient et 

s’amplifie jusqu’au stade final de l’eutrophisation, c’est-à-dire ; la disparition des communautés 

macrophytobenthiques.   

Cette surproduction algale va également avoir des conséquences sur la structure et le fonctionnement 

des écosystèmes marins, en raison de l’interdépendance et des relations trophiques qui existent entre 

les différents organismes. Ainsi, la structure et la dynamique des populations sont sous le contrôle des 

effets « bottom-up » correspondant aux ressources nutritives agissant sur l’organisation supérieure du 

réseau trophique, et des effets « top-down », exercés par l’activité de prédation régulant les niveaux 

trophiques inférieurs. Un certain nombre d’études relatent l’effet bottom-up positif des nutriments sur 

les biomasses des algues annuelles et le contrôle top-down du méso-zooplancton herbivores (isopodes, 

gastéropodes, amphipodes) sur la biomasse totale de l’ensemble des producteurs primaires 

(Hilledebrand, 2009 ; Hughes et al., 2004 ; Poore et al., 2012 ; Reynolds et al., 2014). Worm et Lotze 

(2006), explicitent l’action de ces facteurs de contrôle ascendants (bottom up) associés aux facteurs de 

contrôle descendants (top-down) sur une communauté algale peuplant le substrat rocheux (Figure 

5.58). Comme vu précédemment, l’augmentation de la charge nutritive va favoriser l’apparition de 

blooms phytoplanctoniques et d’algues annuelles et limiter le développement des algues pérennes. Les 

brouteurs vont quant à eux réguler les populations de macroalgues, en particulier les algues annuelles 

à morphologie simple qui sont plus sensible au broutage (Benedetti-Cecchi et al. 2001 ; Poore et al. 

2012 ; Worm et al. 2000). Ce type de régulation top-down qui contribue au maintien des ceintures 

d’algues pérennes (effet positif indirect, figure 5.58) a notamment été décrite chez des populations de 

Zostera marina et des algues du genre Fucus sp. par Östman et al. (2016). En sélectionnant 

principalement les algues filamenteuses à croissance rapide et/ou les épiphytes, les brouteurs facilitent 

la croissance des herbiers et des fucales (Cebrian et al. 2013 ; Heck et al. 2000, 2006 ; Hughes et al. 

2004). Hillebrand (2003), constate un effet opposé des nutriments et du broutage sur la richesse 

spécifique d’algues filamenteuses épiphytes, avec une augmentation de celle-ci en cas d’enrichissement 

en nutriment et une baisse due à la pression des brouteurs. Les filtreurs, comme les moules ou les 

balanes, vont capturer le phytoplancton, leur densité va donc fortement dépendre de cette ressource 

mais également de la pression exercée par les prédateurs (étoiles de mer, buccins et crabes). En limitant 

le développement des filtreurs et des brouteurs, les prédateurs participent eux aussi indirectement au 

maintien des algues pérennes en place (Hughes et al., 2013 ; Östman et al. 2016 ; Worm et Lotze, 2006). 

De plus certaines études ont montré qu’un broutage intense des filtreurs dans un milieu eutrophe 

pouvait en réduisant la concentration de la biomasse phytoplanctonique, contribuer à conserver une 

eau claire et des herbiers en bonne santé, (Bruschetti et al.2008 ; Cebrian et al., 2014 ; Xu et al. 2010 ; 

Wall et al. 2011). Worm et Lotze (2006) concluent ainsi que la structure des communautés biologiques 

des côtes rocheuses est régie d’une part, par les apports nutritifs et d’autre part, par les 

consommateurs. En revanche, en condition hypertrophique, l’action des herbivores sur les 

proliférations algales est limitée et la pression des prédateurs ne suffit plus toujours à contrôler le 

développement de leur proie. Il en résulte un remplacement des algues pérennes par les filtreurs et/ou 

les algues annuelles proliférantes. En comparant plusieurs sites le long d’un gradient de disponibilité en 

nutriment issue d’une pisciculture de cage en filet, Korpinen et al. (2010) montrent que les sites proches 
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de la source nutritive étaient caractérisés par la dominance des mollusques alors que les sites les plus 

éloignés présentaient une plus grande diversité en crustacés.   

Ces changements dans la structure et la diversité des végétaux aquatiques peuvent notamment avoir 

des conséquences néfastes sur l’ensemble de la communauté. En particulier, la décomposition de la 

matière organique issue d’amas massifs de macroalgues (ou phytoplancton) impacte la méiofaune 

benthique (Bohorquez et al., 2013 ; Thiel et Watling, 1998) et mène souvent à des conditions anaérobies 

du milieu et à la formation d’hydrogène sulfuré entraînant la mort massive de la faune benthique (Pihl 

et al., 1995). Les organismes des échelons trophiques supérieurs vont être indirectement affectés à leur 

tour, notamment les stades juvéniles de poissons (Isaksson et al., 1994 ; Lenanton et al., 1985), les 

poissons, les invertébrés (Caddy, 1993) et leurs prédateurs associés. Au Danemark, l’apport de 

fertilisants issus des terres agricoles vers les milieux aquatiques et marins a provoqué un enrichissement 

de l’eau agissant en parallèle à la base du réseau trophique, en augmentant la production primaire et 

également à son sommet en modifiant la taille des populations d’oiseaux d’eau (Møller et al., 2015). 

D’autres exemples de modification de la cascade trophique par les proliférations macroalgales ont été 

observés comme dans l’estuaire du Mondego (Portugal), où la population de petits oiseaux limicoles 

(Calidris alpina) a augmenté à la suite d’une période de recul de la couverture des macroalgues (Lopes 

et al., 2006).     

          

 

Figure 5.58 : A) Interaction de la chaine trophique d’une communauté algale de fond rocheux. ⬆ : effet des ressources (« 
Bottom-up ») ; ⬇ : effet des consommateurs (« Top-down ») ; ⇣ : effet indirect positif. L’enrichissement en nutriments favorise 
le phytoplancton consommé par les filtreurs et stimule également les algues annuelles proliférantes au détriment des algues 
pérennes. Les prédateurs et les brouteurs limitent l’abondance des filtreurs et des algues annuelles et vont indirectement 
participer au maintien des algues pérennes. Les différents états de cette communauté sous différents stades de 
l’eutrophisation sont représentés par les photos avec B) Eutrophisation excessive, les contrôles top-down sont outrepassés 
favorisant le développement des filtreurs et D) des algues annuelles proliférantes en défaveur C) des algues pérennes. D’après 
Worm et Lotze (2006).    
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5.7.2.3.  Impact de l’eutrophisation sur les communautés benthiques 

5.7.2.3.1.Les macroalgues – effets sur les communautés 

Dans sa revue, Mineur et al. (2014) décrit un modèle généralisé des effets de l’eutrophisation sur les 

communautés macrophytobenthiques (Figure 5.59). La forme de la courbe, bien qu’indicative et 

dépendante des paramètres et des conditions spécifiques du système, permet de montrer la relation 

étroite entre la diversité et la structure des communautés macroalgales et l’enrichissement progressif 

du milieu. A noter également que les effets sont d’autant plus importants que la valeur seuil est 

dépassée (plus de précision dans Teichberg et al. 2010). Ces liens entre la diversité et la distribution en 

profondeur des macroalgues et la qualité de l’eau à aboutit à l’utilisation des macroalgues comme 

élément de qualité biologique dans l’évaluation de l’état de santé des eaux par la Directive Cadre sur 

l’Eau (EC, 2008). De nombreux indicateurs écologiques ont ainsi été développés depuis plusieurs années 

basés sur les successions des communautés macrophytobenthiques à la suite d’une contamination du 

milieu (Arévalo et al. 2007 ; Ar Gall et Le Duff, 2014 ; Guinda et al. 2008 ; Orfanidis et al., 2001, 2003 ; 

Wells et al. 2007). Ils reposent par exemple sur des grilles de qualification de l’état du milieu en fonction 

de la disparition de certaines espèces algales dites de référence sous l’action de l’augmentation du 

niveau d’eutrophisation (Ar Gall et Le Duff, 2012). En effet, comme vu précédemment, les 

environnements non perturbés sont souvent dominés par les espèces pérennes à faible croissance dites 

« caractéristiques » (Panayotidis et al. 2004) comme la plupart des grandes Phéophycées qui composent 

les différentes ceintures algales mais également certaines Rhodophycées dont les corallines. Les 

perturbations de l’environnement vont quant à elles favoriser le remplacement des ceintures 

macroalgales par des algues opportunistes plus tolérantes au stress (Schramm, 1999 ; Worm et al. 

1999). Les algues annuelles sont considérées comme des espèces pionnières qui seront les premières à 

coloniser le substrat rocheux nouvellement disponible. Ces espèces à morphologie simple et rapport 

surface/volume important comme l’algue verte Ulva lactuca qui est formée d’un thalle foliacé mince et 

aplati ou Ectocarpus spp. et Cladophora spp., deux espèces au thalle érigé et filamenteux, ont un taux 

d’absorption de l’azote généralement élevé et une croissance rapide (Rosenberg et Ramus, 1984 ; Taylor 

et al. 1998 ; Pedersen et al. 2004) contrairement aux algues pérennes à morphologie plus complexe et 

au rapport surface/volume faible (Amat et Braud, 1990 ; Littler et Littler, 1980). L’augmentation des 

nutriments dans la colonne d’eau va par conséquent favoriser le développement des espèces 

opportunistes plus compétitives vis-à-vis de la ressource nutritive (Valiela et al. 1997 ; Worm et Lotze, 

2006). Les manifestations les plus visibles de l’eutrophisation, constatée depuis une trentaine d’années, 

concernent les proliférations monospécifiques d’algues en dérive aboutissant parfois à des échouages 

très impressionnants. Les ulves sont à l’origine de la plupart de ces proliférations massives appelées « 

marées vertes » (Merceron, 1999 ; Ménesguen et Piriou, 1995 ; Liu et al., 2013) (cf. partie « marées 

vertes »). Ces efflorescences d’algues vertes dont la fréquence et l’intensité ne cessent d’augmenter, 

sont observables partout dons le monde en particulier sur les côtes anthropisées (Liu et al., 2013 ; Ye et 

al., 2011).  
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Figure 5.59 : Schéma résumant les effets de l'enrichissement en nutriment  des écosystèmes côtiers sur la diversité et les 
communautés des macroalgues ainsi que la limite en profondeur maximale de croissance des macroalgues, des algues vertes 
et du phytoplancton (en partie adapté d’un modèle provisoire proposé par Nienhuis, 1992). 

 

Au niveau des estrans touchés par l’eutrophisation, plusieurs études ont démontré une réduction 

parfois importante de la couverture des macroalgues pérennes en raison de l’effet négatif de 

l’augmentation de la turbidité, de la compétition pour le substrat et du broutage (Kautsky et al. 1986 ; 

Korpinen et al. 2008 ; Bonsdorff et al., 1997 ; Cloern, 2001 ; Schramm, 1999 ; Worm et al. 1999). Les 

algues éphémères ont proliféré au détriment des algues pérennes dans les côtes océaniques (Johansson 

et al., 1998 ; Bokn et al., 2002; Eriksson et al., 2002), les fjords et les zones estuariennes (Rueness and 

Fredriksen, 1991; Hardy et al., 1993) ainsi qu’en mer Baltique (Eriksson et al., 1998; Lotze et al., 1999 ; 

Schramm ; 1996 ; Worm et al. 1999 ; Bonsdorff et al. 1997). Dans la baie de Fundy au Canada, la 

couverture des algues brunes, Ascophyllum nodosum et Fucus vesiculosus, a été réduite de 40% (Worm, 

2000). De même, dans leur étude en mésocosme, Kraufvelin et al. (2010) ont constaté un changement 

dans l’abondance des macroalgues se traduisant par une biomasse plus importante de l’algue brune 

Fucus serratus en condition pauvre en nutriment et au contraire une abondance plus importante des 

algues Ulva lactuca et Ulva intestinalis dans les conditions enrichies. Une relation négative entre le 

recrutement des algues brunes du genre Fucus et les algues vertes éphémères a été décrite en mer 

Baltique par Berger et al. (2004). Plusieurs études s’accordent également sur l’hypothèse de 

l’eutrophisation comme étant la cause principale de la régression des Fucales (Vogt et Schramm, 1991 

; Munda, 1993 ; Coelho et al. 2000). Cependant, l’eutrophisation n’est pas seule responsable de la 

régression des Fucales d’autant qu’en stimulant la prolifération des algues annuelles plus sensibles au 

broutage, elle participe indirectement au maintien des algues pérennes (Benedetti-Cecchi et al. 2001 ; 

Kautsky et al., 2008 ; Worm et Lotze, 2006). D’un autre côté, l’enrichissement du milieu peut également 

contribuer à augmenter la qualité nutritionnelle des thalles de fucales, au bénéfice des brouteurs ce qui 

induit une pression de broutage plus importante (Kraufvelin et al., 2006). En mer Baltique, 

l’eutrophisation de la côte a conduit à une pression de broutage importante sur les thalles de Fucus 

vesiculosus (Korpinen et Jormalainen, 2008).  D’autres variables environnementales comme la salinité, 

la turbidité, les cycles saisonniers d’éclairement et de température vont notamment modifier la 

distribution et l’abondance des communautés macroalgales (Duarte, 1991 ; Krause-Jensen et al., 2007 ; 

Martinez et al., 2012 ; Nielsen et al., 2002a ; Nielsen et al., 2002b ; Pihl et al., 1996). Comme évoqué 

précédemment, le sur-enrichissement nutritif du milieu va stimuler la croissance d’algues filamenteuses 

qui se développent fixées à un substrat dur où en épiphytes sur les algues pérennes. Une réduction de 
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près de 90% de la lumière qui arrive sur la fronde des algues pérennes colonisées peut alors être 

observée (Sand-Jensen, 1977 ; Howard et Short, 1986). L’augmentation de la biomasse de macroalgues 

opportunistes peut s’accompagner d’une baisse de la richesse spécifique du milieu, comme observée 

dans un lac salé au Pays-Bas (lac de Veerse), où le nombre de taxons de macroalgues recensés est passé 

de 64 au début des années 1950 à 30 dans les années 1990 après une décennie d’eutrophisation 

progressive et d’aménagement artificiel de la zone (Malta et Verschuure, 1997). Cette perte de la 

biodiversité en lien avec l’eutrophisation a également été reportée par plusieurs auteurs dans le monde 

entier (Middelboe et al., 1998 ; Raven and Taylor, 2003 ; Schories et al., 1997 ; Sfriso et al., 1992 ;; 

Johansson et al. 1998 ; Rabalais, 2005 ; Valiela et al. 1997 ; Worm et al. 2006).  

5.7.2.3.2.Les macroalgues : Phénomène des « marées vertes » 

Algues impliquées dans les phénomènes de prolifération 

La majorité des proliférations2 d’algues vertes sont issues du genre Ulva qui inclut actuellement le genre 

anciennement nommé Enteromorpha3 (Hayden et al., 2003). Le genre Ulva regroupe plus d’une 

centaine d’espèces (Charlier et al., 2007 ; Ye et al., 2011) parmi lesquelles U. lactuca, U. rigida, U. 

rotundata, U. pertusa, U. armoricana, et U. fasciata, espèces les plus communément rencontrées lors 

de « marées vertes » (Menesguen et al., 2001). U. prolifera est à l’origine de la plus importante marée 

verte mondiale qui se développe depuis 2008 en Chine, dans la baie de Qingdao (Ye et al., 2011). Outre 

U. prolifera, les espèces d’ulves filamenteuses impliquées dans les phénomènes de proliférations algales 

sont U. intestinalis, U. linza, U. radiata et U. clathrata (Menesguen et al., 2001). Concernant les autres 

genres d’algues vertes, Cladophora a été observé lors de marées vertes au Danemark (Thybo-Christesen 

et al., 1993), en Espagne (Menendez and Comin, 2000) et en Australie (Lavery et al., 1999). Dans la Baie 

d’Arcachon, Monostroma obscurum (désormais nommée Ulvaria obscura) a été responsable de 

proliférations (Auby et al., 1994). Des développements importants de cette espèce ont également été 

observés en baie de la Fresnaye (Bretagne), notamment en 2006, 2007, 2008 et 2015 (CEVA, 2016b). 

Les genres Chaetomorpha (Fletcher, 1996; Menendez and Comin, 2000) Rhizoclonium, Percursaria 

(Taylor et al., 2001) et Ulvaria (Nelson et al., 2003) sont également cités dans la littérature. En Floride, 

des blooms d’algues vertes à morphologie plus complexe tel que Codium isthmocladum ont été 

rapportés (Charlier et al., 2007).  

Des proliférations d’algues rouges composées de Gracilaria tikvahiae et Laurencia poitei ont été 

observées en Floride (Charlier et al., 2007). Le genre Gracilaria participe aussi aux proliférations en 

Grèce (Papachristou and Haritonidis, 1992), au Portugal (Abreu et al., 2011) et en Espagne (Menéndez 

and Comın, 2000). Au Bresil, une prolifération de l’algue rouge Aglaothamnion uruguayense a été 

observée pour la première fois en 2014. En Bretagne Sud, des proliférations de Solieria chordalis ont 

été observées (CEVA, 2012, 2011, 2010).  

Enfin, l’algue brune du genre Pylaiella prolifère sur la côte Est des Etats Unis (Wilce et al., 1982) et en 

mer Baltique (Lotze et al., 1999 ; Thybo-Christesen et al., 1993). Elle est observée en prolifération dans 

les baies de l’est des Côtes d’Armor (nord Bretagne) notamment la baie de la Fresnaye depuis 2006 

(CEVA, 2016a). 

Une revue des proliférations algales plus anciennes (1910 - 1993) a été effectuée par Fletcher (1996). 

Le genre Ulva est également majoritairement impliqué dans les phénomènes de prolifération. Les 

proliférations d’algues vertes (Chlorophycées) sont les plus communes. Cependant, les proliférations 

                                                           
2 Terme qualifiant un développement d’algues important en un temps restreint 
3 Ces deux genres étaient autrefois distingués du fait de la morphologie des ulves dont le thalle est soit en lame pour le genre Ulva, soit 
filamenteux pour le genre Enteromorpha.  
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macroalgales peuvent aussi provenir d’algues rouges (Rhodophycées) et d’algues brunes 

(Phéophycées).  

Répartition géographique 

Des développements algaux d’ampleur ont été répertoriés à travers le monde comme le montre la 

Figure 5.60 (Morand and Briand, 1996). 

 

Figure 5.60 : Distribution mondiale des proliférations algales. Les côtes des pays concernés sont matérialisées en gras. Figure 
issue de Morand and Briand (1996).  

 

En complément, une cartographie récente se focalisant sur les développements les plus conséquents 

d’algues vertes a été publiée par Ye et al. (2011) (Fig 5.61). 

 

 

Figure 5.61 : Distribution mondiale des proliférations d’algues vertes (marées vertes). Seuls les sites les plus fréquemment 
concernés ont été répertoriés. Le cercle rouge indique la plus importante marée verte mondiale qui s’est développée en Mer 
Jaune (Chine) en 2008 et 2009. Ye et al. (2011). 
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Le recoupement des Figures 5.60 et 5.61 montre que la majorité des proliférations algales sont induites 

par des Chlorophycées. 

Description du phénomène 

Compte tenu du fait que les algues vertes sont les plus souvent impliquées dans les phénomènes de 

prolifération algale, la suite du document se focalisera principalement sur ce groupe taxonomique. 

Selon les descriptions de la littérature, les développements de macroalgues opportunistes peuvent être 

dissociés en trois « types » qui ont tous été observés et décrits sur la côte Manche-Atlantique dans le 

cadre des Réseaux de Contrôle de Surveillance de la Directive Cadre Sur l’Eau opérés par le CEVA pour 

le bassin Loire-Bretagne, Seine-Normandie et Adour-Garonne. 

Le type I représente le développement des algues en suspension dans l’eau sans réelle phase fixée 

préalable. En effet, même si des algues fixées peuvent, en se détachant, permettre 

« l’ensemencement » d’un site, ce sont bien les algues « libres » qui se multiplient et forment 

d’importantes biomasses. Ce type de développement algal se retrouve généralement dans les baies 

sableuses de faible profondeur et à faible hydrodynamisme, permettant des conditions de lumière et 

de température favorables à leur développement auxquelles s’ajoutent des apports suffisants en 

nutriments (Dion, P., Le Bozec, S., 1996). Les échouages d’algues qui en découlent sont 

monospécifiques, c’est-à-dire qu’ils sont majoritairement composés d’une seule espèce comme décrit 

pour les proliférations d’algues vertes en Bretagne (Dion et al., 1996b). 

Ces algues libres peuvent être locales et subsister sous forme de stock restreint durant la période 

défavorable de croissance pour se développer à nouveau lorsque les conditions de croissance 

redeviennent favorables. Cela a été par exemple décrit pour la baie de Douarnenez (Merceron and 

Morand, 2004). Les algues peuvent également avoir une origine plus lointaine et se déplacer avec les 

courants avant de s’échouer sur une zone de plage. C’est notamment le cas pour le développement 

d’Ulva prolifera en Mer Jaune (Hu et al., 2010; Smetacek and Zingone, 2013). Les algues se développent 

sur les structures aquacoles avant de s’en détacher et de se multiplier sous forme libre. Elles s’échouent 

ensuite sur les plages de Qingdao située à 200 km des structures aquacoles (Figure 5.62). 

 

 

Figure 5.62 : Illustration de la marée verte se développant dans la Mer Jaune. Ulva prolifera se développe en avril sur les 
structures aquacoles situées 200 km au sud de Quingdao. Les algues se détachent s’accumulent en surface en mai et juin et 
s’échouent sur les plages en juin et juillet (Smetacek and Zingone, 2013). 
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Pour ce type de développement, les travaux menés en Bretagne par l’IFREMER (Ménesguen and Piriou, 

1995) et le CEVA (Dion et al., 1996a) ont permis de mettre en lien les flux d’azote arrivant à la côte entre 

mai et août avec les surfaces d’algues vertes résultantes en août et en septembre (Chevassus-au-Louis 

et al., 2012). 

Le type II est associé aux algues opportunistes qui font l’essentiel de leur croissance en phase fixée sur 

substrat rocheux (Kim et al., 2004) avant d’être arrachées pour éventuellement s’échouer sur les plages 

à proximité. En échouage, les algues opportunistes sont en mélange avec d’autres espèces algales en 

lien avec la biodiversité présente sur les substrats rocheux. Au niveau français, il a été établi par Ifremer 

et le CEVA qu’une composition de plus d’un tiers d’ulves dans les échouages algaux était le signe d’un 

phénomène d’eutrophisation. Comme pour le type I, l’augmentation de la quantité de nutriments dans 

l’eau est responsable de ce développement (Bokn et al., 2002a; Kraufvelin et al., 2006).  

Le type III qualifie les développements d’algues opportunistes sur les substrats vaseux. A l’issue de la 

saison de développement des algues (printemps/été), une partie des algues va être enfouie dans le 

sédiment ce qui va lui permettre de rester en dormance durant l’hiver. C’est à partir de ce stock hivernal, 

qu’un nouveau développement s’initie la saison suivante, lorsque les conditions de lumière et de 

température redeviennent favorables (Kamermans et al., 1998). C’est l’importance de ce stock qui 

conditionnera en partie l’importance du développement algal (Kamermans et al., 1998). Là encore, le 

surplus de nutriments dans la masse d’eau est la principale cause de développement de ces algues 

(Teichberg et al., 2010). 

Caractéristiques biologiques et écophysiologiques des algues vertes 

Mode de développement 

Les algues vertes peuvent adopter différentes stratégies de développement. Lors des proliférations 

d’algues vertes, la multiplication végétative est généralement celle observée (Dion, P., Le Bozec, S., 

1996; Gao et al., 2010). Une reproduction sexuée peut également avoir lieu. Elle débute par l’émission 

de gamètes mâles et femelles par les gamétophytes respectifs. Ceux–ci fusionnent en un zygote qui 

évolue ensuite en un sporophyte (phase diploïde). A l’issue de la méiose, les sporanges émis par le 

sporophyte génèrent des gamétophytes mâles et femelles (phase haploïde). En parallèle, sporophytes 

et gamétophytes sont capables de multiplication végétative comme cela a été montré pour Ulva 

intestinalis (Alström-Rapaport et al., 2010) et Ulva armoricana (Dion, P., De Reviers, B., Coat, G., 1998; 

Dion, P., Le Bozec, S., 1996). Enfin, les gamètes non fusionnés sont capables de générer un clone 

(Alström-Rapaport et al., 2010; Bliding, 1963). L’ensemble de ces processus est présenté dans la figure 

5.63. 
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Figure 5.63 : Cycle de développement d’Ulva sp.. Les deux flèches rouges ont été ajoutées pour représenter les résultats des 
travaux de Bliding (1963) et Alström-Rapaport et al. (2010). Modifié de 
https://www.studyblue.com/notes/note/n/botany/deck/1358611. 

 

Capacité d’absorption des nutriments 

Généralités 

Le succès de développement des algues vertes passe par leur capacité à absorber rapidement les 

nutriments. Cette capacité s’évalue à travers deux constantes écophysiologiques que sont la vitesse 

maximale d’absorption (Vmax, notée aussi µmax) et la constante de demi-saturation (Ks), c’est-à-dire la 

concentration à laquelle la moitié de la vitesse maximale est atteinte (Figure 5.64). Ks est généralement 

utilisé pour comparer la capacité d’absorption de différentes algues lorsque les concentrations sont 

faibles dans le milieu et expliquer ainsi la compétition entre les espèces. Le Vmax reflète la capacité 

d’absorption dans des fortes concentrations. En théorie, une algue avec un faible Ks sera très efficace 

dans des eaux pauvres en nutriments tandis qu’une algue à fort Vmax sera particulièrement bien 

adaptée à des milieux enrichis. Toutefois, se baser uniquement sur chacun de ces paramètres est 

insuffisant, Ks étant directement dépendant de Vmax. Ainsi, dans le cas de la comparaison de deux 

espèces ayant une pente commune d’absorption initiale, Ks pourra être différents entre 2 espèces 

uniquement du fait d’un Vmax différent (Healey, 1980). Par ailleurs, deux espèces peuvent avoir des Ks 

identiques avec des Vmax différents (Figure 5.64). Dans ce cas, l’analyse de la pente de chacune des 

courbes permet de connaitre l’affinité de chaque espèce pour un nutriment donné en deçà de la 

constante de demi-saturation. L’analyse du rapport Vmax/Ks (qui est une approximation de la pente) 

est donc plus pertinente pour appréhender la compétition entre les espèces notamment pour les faibles 

concentrations en nutriments (Harrison and Hurd, 2001).  
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Figure 5.64 : Illustration schématique de courbes de croissance basées sur le modèle de Mickaelis-Menten et détermination 
des vitesses maximales d’absorption (Vmax, notée µmax dans le graphique) et des constantes de demi-saturation. Dans cette 
illustration, il est démontré que deux espèces peuvent avoir le même Ks en dépit d’une vitesse maximale d’absorption 
différente (d’après Nedwell (1999)). 

 

Rees (2003) présente une revue des constantes d’absorption pour l’ammonium, le nitrate et le 
phosphate pour plusieurs espèces d’algues vertes, rouges et brunes. Quel que soit l’élément considéré, 
les algues vertes présentent généralement les plus fortes valeurs de Vmax, démontrant qu’elles sont 
particulièrement adaptées à des milieux enrichis en nutriments. Ulva armoricana, espèce responsable 
des marées vertes au nord de la Bretagne (Coat et al., 1998) présente des Vmax élevés (compris entre 
60 et 230 µmol NO3

- . g poids sec-1. h-1) ainsi que des ratios Vmax/km élevés (compris entre 12 et 37) ce 
qui démontre le comportement opportuniste de cette algue (Dion, P., Le Bozec, S., 1996). 

Azote 
Différentes sources d’azote sont utilisées par les algues :  

- L’azote inorganique dissous sous forme nitrate et ammonium (Ale et al., 2011) 
- L’azote organique dissous sous forme d’urée, d’ATP, de glycine (Li et al., 2016) 

L’assimilation de l’azote est conditionnée par sa forme chimique. L’ammonium est une forme plus 
facilement assimilable que le nitrate (Ale et al., 2011). L’assimilation des nutriments dépend également 
des formes chimiques présentes simultanément dans le milieu. L’absorption du nitrate peut être 
facilitée par la présence d’ammonium comme montré par Ale et al. (2011) pour Ulva lactuca (Figure 
5.65). Cela dépend toutefois des espèces algales étudiées (Harrison and Hurd, 2001). A l’inverse, 
l’absorption d’urée est quasiment nulle en présence de nitrate et d’ammonium (Brault and Quéguiner, 
1989). 
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Figure 5.65 : Représentation de l’évolution du taux d’absorption d’Ulva lactuca au cours d’une expérimentation de 4 jours en 
eau de mer artificielle enrichie avec 50 µM NH4Cl et 50 µM NaNO3 séparément (b) ou simultanément (c). L’évolution de la 
concentration des deux éléments dans le milieu de culture est représentée en (a). D’après Ale et al. (2011). 

 

Le contenu interne en nutriments est également un paramètre pouvant influencer le taux d’absorption 

des nutriments. Kennison et al. (2011) ont montré que le taux d’absorption du nitrate par Ulva expansa 

et Ulva intestinalis dépendait du contenu initial en nitrate dans les tissus, une algue avec un contenu 

interne faible ayant un taux d’absorption plus fort qu’une algue avec des contenus internes en nitrate 

plus importants. La régulation de l’absorption du nitrate en fonction du contenu interne est effectuée 

par la nitrate reductase (enzyme permettant la réduction du nitrate en ammonium) qui inhibe 

l’absorption de nitrate lorsque le contenu interne devient trop important (Figure 5.66). 

 

 

Figure 5.66 : Illustration du processus d’absorption du nitrate dans le pool interne d’Ulva sp. et du rôle de la nitrate reductase 
sur la régulation de cette absorption. D’après Kennison et al. (2011). 
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Phosphore 

Comme pour l’azote, les formes inorganiques et organiques du phosphore peuvent être assimilées par 

les algues opportunistes. Il s’agit notamment des orthophosphates (inorganique), de l’ATP (organique) 

et du glucose-6-phosphate (organique). La forme inorganique est toutefois préférentiellement 

absorbée comme demontré pour U. prolifera (Li et al., 2016).  

Influence des paramètres physiques 

Certains paramètres physiques tels que la lumière, la température, le degré de dessiccation et le 

mouvement de l’eau influencent l’absorption des nutriments par les algues.  

Concernant l’effet de la lumière, il a été montré que l’absorption du phosphate diminuait de moitié 

lorsque Ulva sp. était placée dans le noir (Hurd, 1990). L’absorption d’ammonium diminue en l’absence 

de lumière alors que l’absorption du nitrate ne semble pas être influencée par la photopériode (Brault 

and Quéguiner, 1989) 

Concernant l’influence de la température, les travaux de Fan et al. (2014) (Figure 5.67) ont montré que 

l’absorption de l’azote était maximale à une température de 20°C, l’absorption minimum ayant été 

mesurée pour une température de 5°C. Par ailleurs, l’absorption de l’azote est corrélée au rendement 

photosynthétique, démontrant l’existence d’un mécanisme d’absorption actif. Concernant l’absorption 

du phosphore, elle augmente avec la température.  

 

 

Figure 5.67 : Effet de la température sur l’absorption des nutriments et la performance photosynthétique (Fan et al., 2014). 

L’absorption de nitrate et d’ammonium est affectée par la dessiccation comme montré par les travaux 
de Xu et al. (2016) sur U. prolifera. Une réhydratation de 12 h permet toutefois un retour aux valeurs 
d’absorption initiales.   

Enfin, le mouvement de l’eau semble avoir une influence positive sur l’absorption de l’ammonium, 
notamment lorsque les concentrations en ammonium sont faibles dans le milieu (Parker, 1981). 

Influence des paramètres biologiques intrinsèques 

Des paramètres biologiques conditionnent également l’absorption des nutriments tels que le rapport 

surface/volume, le stade de développement et le passé nutritionnel de l’algue (Harrison and Hurd, 

2001).  
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Une surface élevée par rapport au volume (rapport surface/volume élevé) caractérise les algues 

impliquées dans les phénomènes de prolifération avec des morphologies foliacées ou filamenteuses. 

Cette caractéristique leur permet une plus grande surface de contact avec le milieu et donc une 

optimisation de l’absorption des nutriments (Alwyn and Rees, 2007; Rosenberg and Ramus, 1982; 

Wallentinus, 1984). Rees (2003) a compilé le rapport S/V de plusieurs espèces algales (Figure 5.68). Les 

algues vertes présentent majoritairement les plus importants ratios S/V. Trois algues brunes se 

distinguent toutefois (Dictyosiphon foeniculaceus, Elachista fucicola et Pylaiella littoralis).  

 

 

Figure 5.68 : Compilation des rapports surface/volume pour différentes espèces d’algues vertes, rouges et brunes (d’après 
Rees, 2003). 

 

Le passé nutritionnel de l’algue est un facteur particulièrement important, notamment pour 

l’absorption d’ammonium. En effet, une algue appauvrie en azote et placée dans un milieu riche en 

ammonium va présenter un taux d’absorption qui va évoluer dans le temps au fur et à mesure de la 

reconstitution de son pool interne en azote d’une part et de la concentration dans le milieu d’autre part. 

Ainsi, trois phases d’absorption sont observées (Figure 5.69) : une première absorption rapide 

permettant à l’algue de ne plus être en situation de stress nutritionnel, une stagnation du taux 

d’absorption est ensuite observée, en lien avec des mécanismes internes permettant de contrôler les 

quantités d’ammonium absorbées. Le taux d’absorption diminue ensuite en relation avec la diminution 

de la concentration d’ammonium dans le milieu (Pedersen, 1994).   
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Figure 5.69 : Illustration de l’évolution du taux d’absorption de l’ammonium en débutant l’expérimentation avec une forte 
concentration d’ammonium (partie gauche du graphique). Le taux d’absorption est régulièrement suivi jusqu’à épuisement de 
l’ammonium dans le milieu. Trois phases d’absorption sont apparentes (d’après Pedersen (1994)). Le premier point de mesure 
de l’expérimentation est situé à l’extrême droite du graphique. 

 

Paramètres influençant le développement des algues vertes 

Paramètres abiotiques 

Trois paramètres principaux entrent en jeu dans la prolifération d’algues opportunistes : la température, 
la lumière et les nutriments (azote et/ou phosphore selon que l’un et/ou l’autre soit limitant). Lorsque 
les thalles sont en suspension dans l’eau, le paramètre de confinement de la zone marine est également 
à considérer (Piriou et al., 1991; Piriou and Menesguen, 1992). Le contrôle du développement algal par 
chacun de ces paramètres ne va pas être équivalent selon la période de l’année.  

Pour le développement des algues vertes, un schéma général représentant la saisonnalité des différents 
facteurs limitants en lien avec le développement algal a été proposé par le Centre d’Etude et de 
Valorisation des Algues et est présenté figure 5.70.  

En seconde partie d’automne et en période hivernale, la température et la lumière sont les deux 
facteurs limitant le développement des algues vertes. Au début du printemps, les eaux étant riches en 
nutriments et la photopériode étant croissante, seule la température peut être un facteur limitant la 
croissance algale. Les travaux de Casabianca et al. (2002) ont notamment montré que la température 
de l’eau limitait la croissance d’Ulva rigida lorsqu’elle était inférieure à 7°C (et supérieure à 25°C, pour 
ce qui est de la saison estivale). A la fin du printemps, toutes les conditions de lumière, température et 
nutriments sont favorables pour que les algues se développent massivement. Ce « bloom » entraine un 
appauvrissement des eaux en nutriments et l’azote devient généralement l’élément limitant la 
croissance algale (Ménesguen and Piriou, 1995). Le phosphore étant fourni par le sédiment meuble 
(sable ou vase) sur lequel se développent les algues (Kamer et al., 2004) et par la reminéralisation du 
phosphore organique détritique (plus rapide que celle de l’azote organique détritique), il est rarement 
limitant. Toutefois, le relargage du phosphore étant en partie contrôlé par la température, il est possible 
d’observer une limitation temporaire de la croissance des algues par cet élément (Barthelemy et al., 
2001). Pour les algues se développant sur substrat rocheux (notamment pour développement algaux 
de type II), la limitation en phosphore pourra intervenir plus fréquemment, les environnements rocheux 
ne fournissant pas autant de phosphore que les substrats meubles, l’érosion de la roche étant la seule 
source directe de phosphore inorganique dissous (Denny and Gaines, 2007).  
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Remarque : L’étude du rapport N:P est fréquemment proposée pour savoir quel élément est limitant. Dans l’algue 
Ulva fenestrata, Bjornsater and Wheeler (1990) ont mis en évidence qu’un ratio N : P dans les tissus < 16 indiquait 
une limitation en N, qu’un ratio N :P compris entre 16 et 24 était optimal pour la croissance et qu’un ratio > 24 
indiquait une limitation en P.  

Le ratio N:P doit toutefois être considéré avec prudence. En effet, quelle que soit la valeur de ce ratio, elle n’apporte 
une information que pour les algues évoluant dans des milieux non saturés en nutriments. L’étude de Hernandez 
et al. (1997) a mis en évidence que le contenu interne des algues en azote et en phosphore n’atteignait jamais leurs 
valeurs critiques dans un milieu riche en nutriments. Les algues trouvent donc suffisamment d’azote et de 
phosphore dans le milieu en dépit d’un ratio N/P variant sur l’année de 1 à 50 dans l’eau et de 25 à 75 dans les 
tissus des algues. Dans ce cas, il a été établi que les facteurs contrôlant le développement des algues vertes étaient 
les autres facteurs abiotiques (lumière et température).  

 

Durant la première partie de l’automne, la lumière devient à nouveau l’élément limitant du fait de la 
décroissance de la photopériode. A cette période, les eaux se sont réenrichies notamment par le biais 
des processus de reminéralisation ce qui explique que les nutriments ne sont plus le facteur limitant 
prépondérant. L’ensemble de ce cycle saisonnier des différents éléments limitants est présenté Figure 
5.70. 

 

Figure 5.70 : Cycle saisonnier des facteurs limitant le développement des algues vertes (d’après CEVA dans Inf'ODE, 1999) 

Ce schéma global de la saisonnalité des facteurs limitants peut s’appliquer à tous les types de 

développement d’algues opportunistes présentés ici même si des différences peuvent intervenir selon 

le site où se développent les algues. 

 

Paramètres biotiques 

Les paramètres biotiques ayant une influence sur le développement des algues vertes sont en lien avec 
l’ensemble des interactions qui peut intervenir entre les différents niveaux trophiques. L’influence des 
paramètres biotiques intervient surtout lorsque les algues vertes se développent sur substrat rocheux 
(développement algal de type 2) ou en milieux vaseux (développement algal de type 3). Dans le cadre 
des développements algaux de type I, aucune étude ne traite de la pression de broutage même si 
certains travaux démontrent la présence de macrofaune pouvant potentiellement excercer une 
pression de broutage (Quillien et al., 2016). 

Le broutage peut contrôler, dans une certaine mesure, le développement des algues opportunistes. 
C’est le cas pour un estuaire danois dans lequel le broutage induit une différence de densité entre deux 
stations de suivi. Le taux de croissance des ulves est le même entre les deux stations (12 % par jour en 
moyenne annuelle) mais la pression de broutage est plus importante dans la partie la plus avale (Geertz-
Hansen et al., 1993). 
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Le broutage permet également de maintenir plusieurs espèces proliférantes en codominance. En effet, 
Lotze and Schramm (2000) se sont intéressés à la présence concomittante de Pylaiella littoralis et 
d’Enteromorpha intestinalis sur les platiers rocheux. D’un point de vue écophysiologique, aucune 
différence significative en termes d’absorption des nutriments n’a pu être mise en évidence. Dans cette 
étude, le broutage semble être le facteur principal favorisant l’une ou l’autre des espèces 

Le broutage peut ne pas avoir d’effet limitant sur le développement des algues opportunistes en dépit 
de l’appétence des brouteurs pour les algues opportunistes en comparaison des algues pérennes 
(Goecker and Kall, 2003). L’absence d’effet du broutage s’explique à travers plusieurs phénomènes 
(Worm and Lotze, 2006): 

- Une croissance des algues opportunistes très supérieure à la pression de broutage du fait de 
l’eutrophisation.  

- Une diminution des brouteurs. L’eutrophisation étant défavorable aux poissons piscivores cela 
induit une augmentation de la prédation des brouteurs.  

Enfin, les brouteurs peuvent promouvoir le développement des algues vertes opportunistes (Ulva 
compressa et Ulva rigida) soit en apportant des nutriments supplémentaires au système via l’excrétion 
soit par le broutage des microalgues se développant sur les thalles des espèces opportunistes, les 
protégeant ainsi du développement d’épiphytes potentiels (Guidone et al., 2012). 

Les conséquences de l’eutrophisation ne sont pas nécessairement visibles sur les estrans rocheux à 
travers le développement des algues opportunistes. En effet, l’apport de nutriments en excès peut 
permettre aux communautés de filtreurs (moules, huîtres) de se développer rapidement et d’échapper 
ainsi à la pression de prédation. Ces communautés couvrent alors l’ensemble du substrat rocheux 
empêchant tout développement d’algues.  

Les effets de l’eutrophisation sur les substrats rocheux comprenant l’inversion des mécanismes de 
contrôle des ressources entre top-down (contrôle des ressources par leur prédateurs) au bottom-up 
(contrôle des ressources par les nutriments) ont été décrites et schématisées par Worm and Lotze 
(2006). 

Succession des espèces opportunistes et interprétation en termes de qualité d’eau 

Même si les espèces opportunistes se développent en abondance lorsque le niveau d’eutrophisation 
augmente, il semble qu’une succession d’espèces puisse avoir lieu au sein même des espèces 
opportunistes. En effet, Karez et al. (2004) ont montré que les assemblages d’algues opportunistes 
différaient selon le degré d’enrichissement des eaux avec une dominance des algues rouges pour les 
milieux les moins riches en nutriments et une dominance des algues vertes foliacées dans les milieux 
enrichis. Au sein des Chlorophycées, Lavery et al. (1991) ont montré, dans l’estuaire de Peel-Harvey 
(Australie), une succession au sein des espèces opportunistes. Les genres Ulva et Enteromorpha se 
développent dans des milieux plus riches que Chaetomorpha. Par ailleurs, il est à noter que le 
développement d’algues vertes a été initié dans cet estuaire à la fin des années 60 par le genre 
Cladophora. 

Campbell (2001) a comparé les caractéristiques écophysiologiques (taux de croissance, quotas internes 
critiques et de subsistance) de trois espèces opportunistes (Hincksia sordida, Polysiphonia decipiens et 
Ulva sp.). Les résultats ont montré qu’Ulva sp. et Hincksia sordida ont un tel besoin d’azote que leur 
croissance pourra rapidement être limitée dans un environnement pauvre en nutriments. Il a également 
mis en évidence que ces deux algues peuvent survivre sur leurs contenus internes de 11 à 19 jours alors 
que Polysiphonia decipiens peut survivre plus longtemps (de 16 à 34 jours), ce qui lui confère un 
avantage compétitif en cas de ressources azotées restreintes sur une longue période.  

Cette approche consistant à établir le nombre de jours de survie d’une algue sur la base de ces contenus 
internes en azote a également été utilisée par Fujita (1985). Il a montré que Gracilaria tikvahiae, 
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Enteromorpha spp. et Ulva lactuca étaient capables de croître respectivement dans un milieu sans azote 
durant 14, 10 et 9 jours en puisant dans leur réserve interne.  

In situ, Menendez and Comin (2000) ont pu mettre en évidence dans la lagune de Tancada (Espagne) 
que Chaetomorpha linum régressait lorsque la disponibilité en l’azote diminuait, au profit de Gracilaria 
verrucosa et Cladophora sp.  

La succession des différentes espèces opportunistes s’explique également par la morphologie des 
algues et le calcul du ratio surface/volume. Les algues ayant un ratio surface/volume important ont une 
croissance plus forte que les algues plus épaisses disposant d’un ratio surface/volume plus faible. C’est 
par cette approche que Masterson et al. (2008) a mis en évidence la succession possible entre Ulva spp. 
et Ceramium spp., Ulva spp. ayant un ratio S/V plus important que Ceramium spp. 

 

5.7.2.3.3.Impacts des proliférations algales 

Conséquences écologiques des marées vertes en milieu côtier : impacts sur les habitats 

Le développement excessif de macroalgues vertes dans les écosystèmes côtiers et estuariens entraine 
des modifications des habitats impactés (Raffaelli et al., 1998), qu’il est possible de regrouper en deux 
types de perturbations, simultanées ou successives : 
- Des effets physiques. Les macroalgues vertes se développent principalement sur le fond dans des 
habitats nus, de type vasières et estrans sableux, et modifient leur complexité et leur structure (Isaksson 
and Pihl, 1992; Isaksson et al., 1994) jusqu’au colmatage total des surfaces de substrat couvertes. Lors 
de fortes proliférations, ce colmatage s’étend aussi à la colonne d’eau, jusqu’à coloniser l’ensemble de 
l’espace disponible (Solidoro et al., 1997). Ces impacts s’accompagnent d’une réduction de la vitesse du 
courant et d’une augmentation du taux de sédimentation des particules les plus fines (Hull, 1987; 
Fletcher, 1996), modifiant la typologie du substrat.  
- Des modifications chimiques. Les proliférations d’algues vertes modifient la concentration en oxygène 
dissous et en accroissent les amplitudes journalières (Rafaelli et al., 1998). Lors de développements 
massifs de macroalgues, des sursaturations en oxygène sont observées pendant la phase lumineuse 
d’activité photosynthétique et des déplétions surviennent pendant la phase obscure (Johnson and 
Welsh, 1985). Par ailleurs, les macroalgues, fraîches et sénescentes, ainsi que leur flore bactérienne 
émettent divers exsudats toxiques (Mackenzie et al., 2005, Wang et al., 2011), leur conférant des 
propriétés allélopathiques et anti-fouling (Magre, 1974; Johnson and Welsh, 1985; Nelson et al., 2003; 
Harder et al., 2004). Enfin, la décomposition des macroalgues (Fletcher, 1996), augmente la demande 
biologique en oxygène et génère des hypoxies, et des émissions de sulfure d’hydrogène lorsque les 
macroalgues sont décomposées en conditions anaérobiques (Gamenick et al., 1996; Wetzel et al., 
2002). Outre leurs conséquences directes, ces conditions hypoxiques renforcent la toxicité des exsudats 
(Wang et al., 2011). 
 

Conséquences sur les réseaux trophiques et la biodiversité 

La conjonction des modifications physiques des habitats et des changements des conditions chimiques 
engendrent des perturbations pour les écosystèmes impactés (Lyons et al., 2014). Les cycles 
biogéochimiques (Sfriso et al., 1992; Engström-Öst and Isaksson, 2006) et la dynamique trophique (Hull, 
1987; Andersen et al., 2005; Arroyo et al., 2012; Quillien et al., 2015, 2016) mais aussi la composition et 
l’abondance de la faune et la biodiversité subissent les conséquences de ces perturbations, variables 
selon la composition, l’intensité et la durée des proliférations d’algues (Lyons et al., 2014) : 
A de faibles densités de macroalgues, l’augmentation de la complexité de l’habitat peut faciliter le 
recrutement d’invertébrés marins (Norkko and Bonsdorff, 1996; Raffaelli et al., 1998; Cardoso et al., 
2004). Ce bénéfice peut être mis en relation avec l’augmentation de la capacité de refuge du milieu et 
de ce fait du taux de survie de certaines espèces de la macrofaune benthique (Wilson et al., 1990; Orr 
et al., 2014).  
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Cependant, en présence de fortes biomasses macroalgales et/ou pendant de longues périodes de 
proliférations, l’effet des mattes de macroalgues sur ces communautés devient négatif (Soulsby et al., 
1982; Hull, 1987; Everett, 1994; Norkko and Bonsdorff, 1996; Norkko et al., 2000; Cardoso et al., 2004). 
Les perturbations de l’habitat ont une incidence variable sur les organismes, en lien avec leur capacité 
à s’échapper ou à tolérer des perturbations environnementales (Sagasti et al., 2001; MacKenzie, 2005; 
Riedel et al., 2012). Les perturbations physiques sont les premières à se manifester et se caractérisent 
par la diminution de l’abondance de certaines espèces, et notamment de l’endofaune (Rafaelli et al., 
1998), et par la modification de la composition des communautés benthiques (Hull, 1987; Pihl et al., 
2005; Andersen et al., 2005; Jones et Pinn, 2006; Arroyo et al., 2013; Green et al., 2014; Quillien et al., 
2015, 2016). La diminution de l’endofaune s’accompagne en effet d’un shift vers l’épifaune benthique 
(Rafaelli et al., 1998 ; Thomsen et Wernberg, 2015) et d’une modification des réseaux trophiques 
(Pranovi et al., 2008). Des densités d’algues importantes perturbent l’installation des larves (Ólafsson, 
1988; Bonsdorff, 1992; Bolam et al., 2000), autant que les phases sédentarisées. Lorsque les marées 
vertes s’intensifient, la forte variabilité du taux de saturation et le déficit d’oxygène (Petersen and Pihl, 
1995; Olafssson et al., 2013), ainsi que la toxicité induite par les marées vertes (Johnson and Welsh, 
1985; Engström-Öst and Isaksson, 2006), génèrent une forte diminution additionnelle de la croissance 
et de la survie des organismes qui conduit à une forte variabilité de l’abondance de la faune, jusqu’à un 
basculement des communautés benthiques (Cummins et al., 2004 ; Bérézina et al., 2008).  
Green et al. (2014) ont établi qu’une biomasse d’Ulva spp. supérieure à 110 g /m² (poids sec) sur un 

substrat meuble (sable ou vase) induisait une perte des groupes fonctionnels clés d’invertébrés 

benthiques. Un changement de dominance des différents groupes fonctionnels benthiques a d’ailleurs 

été mis en évidence par Norkko and Bonsdorff (1996) avec la communauté de détritivores de surface 

laissant place à la communauté de détritivores enfouis lorsque les algues sont présentes (Figure 5.71). 

 

 
Figure 5.71 : Illustration des changements de communautés benthiques lorsque les algues sont présentes. Norkko and 
Bonsdorff (1996). 

 

Une perte de densité et de diversité du compartiment macrobenthique est également reportée par 
Carvalho et al. (2011). En milieu vaseux, Auffrey et al. (2004) a montré que la profondeur 
d’enfouissement du bivalve Mya arenia (mye commune) diminuait lorsque le sédiment était recouvert 
d’algues. La présence d’algue ayant pour conséquence une diminution de l’oxygène contenu dans le 
sédiment, les bivalves sont contraints de remonter, les exposant davantage à la prédation. Sur sédiment 
vaseux, l’anoxie du sédiment chargé en sulfures élimine une grande partie du meiobenthos présent 
(Neira and Rackemann, 1996). 



518 
 

Sur les estrans rocheux, c’est le recrutement de Fucus vesiculosus qui est impacté par l’eutrophisation, 
notamment à cause des concentrations en nitrates. De fortes concentrations (21 µM) conduisent à une 
mortalité de 50 % des plantules (Bergstrom et al., 2003). Par ailleurs, la sédimentation de matière 
organique augmentant avec l’eutrophisation, cette sédimentation a un effet limitant sur la colonisation 
de substrat par Fucus vesiculosus (Eriksson and Johansson, 2003). Sur le long terme, l’une des 
conséquences est la diminution des surfaces couvertes par Fucus vesiculosus (notamment la diminution 
de la profondeur d’extension) et l’augmentation de la présence des algues opportunistes (Alestra and 
Schiel, 2014; Eriksson et al., 2002). Sur des communautés bien établies d’espèces algales pérennes, la 
seule augmentation de nutriment n’a toutefois pas un effet immédiat (Alestra and Schiel, 2015). Elle 
doit être combinée à la disponibilité du substrat pour que les algues opportunistes bouleversent la 
structure de la communauté algale (Bokn et al., 2003; Bokn et al., 2002b; Eriksson et al., 2007). Une 
communautés d’algues pérennes bien établie peut réduire de 90 % les effets de l’augmentation des 
nutriments par rapport à un substrat nu (Eriksson et al., 2007). 

 

Conséquences halieutiques 

Parmi les services écosystémiques assurés par les écosystèmes susceptibles d’être impactés par les 
marées vertes, il faut noter le rôle primordial joué par les habitats côtiers et estuariens pour le 
renouvellement des ressources halieutiques. Ainsi, par exemple, les trois quarts des captures des 
pêches commerciales en Atlantique Nord proviennent d’espèces dépendantes de ces milieux pour au 
moins une phase de leur cycle de vie (Seitz et al., 2014) ; on retrouve un ratio de même ordre pour les 
autres secteurs où ce type d’estimation a été réalisé. Au regard de leur extension spatiale limitée, ces 
milieux jouent donc un rôle primordial pour le renouvellement de nombreuses ressources marines 
exploitées dont la distribution peut être bien plus large (Beck et al., 2001). Malgré l’enjeu fort qui résulte 
de cette dépendance, l’impact des marées vertes sur les fonctionnalités halieutiques de ces milieux a 
fait l’objet de peu de travaux de recherches (Lyons et al., 2014), avec cependant des résultats 
notables (Bonsdorff et al., 2002 ; Jokinen et al., 2016) : 
A de faibles densités, les marées vertes n’affectent pas les communautés ichtyologiques et peuvent 
même avoir des effets positifs en complexifiant l’habitat (Adams et al., 2005 ; Andrades et al., 2014) et 
en favorisant la protection des larves (Engstrom-Ost et al., 2007). En revanche, à des densités plus 
importantes, ces proliférations entrainent des réponses physiologiques et comportementales des 
poissons avec une réduction de la prise de nourriture (Aarnio et Mattila, 2000 ; Wennhage, 2002 ; 
Nordstrom et Booth, 2007), de la croissance (Sogard, 1992) et des réserves énergétiques (De 
Raedemaecker et al., 2012). La composition de l’ichtyofaune s‘en trouve affectée avec une diminution 
progressive des densités de poissons (Howell, 1999 ; Schein et al, 2012), qui va jusqu’à leur disparition 
locale pour des proliférations algales fortes et/ou prolongées (Le Luherne et al., 2016). Cet impact est 
modulé en fonction du mode de vie des poissons (Whitfield, 1986), ces réponses étant observables à 
partir d’intensités différentes de proliférations algales, avec un gradient décroissant de sensibilité des 
espèces benthiques aux espèces démersales et pélagiques (Le Luherne et al., 2016). Il faut noter que 
les espèces fréquentant les secteurs intertidaux aux stades juvéniles mais ayant ensuite une distribution 
plus large, comme beaucoup de ressources halieutiques, sont particulièrement affectées, ce qui laisse 
supposer des conséquences à large échelle. Ainsi en Baltique, le recrutement de la plie est fortement 
affecté par les proliférations d’algues sur leurs secteurs de nourriceries (Pihl et al., 2005 ; Wennhage et 
Pihl, 2007 ; Jokinen et al., 2016). 
Les juvéniles de morue montrent une préférence pour les milieux dans lesquels une végétation marine 
est présente. Parmi le fucus, les zostères et les algues vertes filamenteuses (Cladophora sp.), seul le 
fucus constitue le refuge des juvéniles passée une certaine taille. En effet, les algues vertes 
filamenteuses constituent une masse difficilement pénétrable par les poissons. Une augmentation de 
la quantité de Cladophora du fait de l’eutrophisation pourrait donc réduire la disponibilité des habitats 
refuges et nourriciers des morues (Borg et al., 1997).  
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Une étude menée sur les larves de brochets montre que l’anoxie provoquée la nuit par les macroalgues 
(Pylaiella littoralis) et l’excrétion d’exsudats n’induisent pas de mortalité des larves de brochets. L’anoxie 
perturbe toutefois leur comportement de prédation, le nombre d’attaque diminuant. L’eutrophisation 
peut donc avoir un impact sur leur croissance (Engstrom-Ost and Isaksson, 2006) et induire la disparition 
de grands poissons prédateurs. Les conséquences d’une telle disparition ont été appréhendées par 
Eriksson et al. (2009). Ils ont montré que la diminution des grands poissons prédateurs induisait 
l’augmentation des petits poissons prédateurs qui diminuait le nombre de gastéropodes brouteurs 
d’algues participant ainsi au développement des blooms d’algues opportunistes.  

Autres conséquences des « marées vertes » 

Le développement des macroalgues filamenteuses a également un effet négatif sur les herbiers, (qu’ils 
soient mono- ou pluri-spécifiques), notamment dû à l’ombrage induit (Gustafsson and Bostrom, 2014) 
(Figure 5.72). La survie des zostères est dépendante des apports azotés qui doivent rester faibles (< à 
30 kg N ha an) (Hauxwell et al., 2003). McSkimming et al. (2015) ont toutefois montré que les brouteurs 
pouvaient contrer les effets d’une eutrophisation faible à moyenne en broutant la surproduction 
d’épiphytes se développant sur Posidonia angustifolia. Au-delà du fait que l’eutrophisation induit le 
développement d’épiphytes sur les herbiers (Mvungi and Mamboya, 2012), les travaux de Worm and 
Sommer (2000) montre un effet différent sur les épiphytes en fonction du rythme d’apport des 
nutriments. Durant une expérimentation de 25 jours, l’apport des nutriments a été fait d’une part 5 fois 
durant 1 h aux jours 2, 7, 12, 17 et 22 de l’expérimentation, et d’autre part durant 5 h au jour 12 de 
l’expérimentation. Le premier traitement n’a eu aucun effet significatif tandis que la biomasse 
d’épiphyte a augmenté avec le deuxième traitement. La durée d’exposition aux nutriments semble être 
un paramètre clé en regard de la fréquence des expositions aux nutriments. 

 

 

Figure 5.72 : Illustration d’un herbier de zostères recouvert par Chaetomorpha d’après McGlathery (2001) 

La figure d’Ostman et al. (2016) (Figure 5.73) récapitule l’ensemble des interactions présentées 

précédemment entre les différents niveaux trophiques, induit par l’eutrophisation. 



520 
 

 

Figure 5.73 : Représentation de l’impact de l’eutrophisation sur le réseau trophique (d’après Ostman et al. (2016)) 

 

Sur le schorre, même si la dégradation des algues apporte de l’azote qui pourrait accroitre la croissance 
de la végétation, l’étouffement et la rupture des tiges provoqués par les amas d’algues ont un impact 
négatif (Newton and Thornber, 2013). 

Au-delà des impacts sur les écosystèmes, les phénomènes de blooms macroalgaux ont également un 
impact économique notamment à travers le coût de nettoyage des plages et la diminution de la 
fréquentation touristique. Le risque sanitaire pour les populations humaines et animales est également 
présent lorsque les algues se décomposent en anaérobiose entrainant la production d’hydrogène 
sulfuré (Reiffenstein et al., 1992). L’ensemble de ces relations entre environnement et prolifération 
algale est résumé dans un schéma proposé par Morand and Briand (1996) (Figure 5.74). 

Il faut noter que les caractéristiques hydrodynamiques des milieux modulent la résilience à ces 
processus. Des secteurs confinés avec un faible hydrodynamisme résiduel (i.e. après la suppression de 
l’effet cyclique de la marée) sont plus sensibles aux proliférations de macroalgues vertes (Perrot et al., 
2014) et à leurs conséquences pour la faune benthique (Hansen et al., 2008). 
Toutefois, les macroalgues vertes peuvent constituer une source de nourriture pour l’avifaune en milieu 
intertidal (Ponsero et Le Mao, 2011). 
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Figure 5.74 : Représentation schématique des relations entre l’environnement et la prolifération d’algues vertes (d’après 
Morand and Briand (1996)). Encadrés avec lignes pointillées : causes des proliférations ; encadrés à angles arrondis : phases 
et actions opérationnelles liées à la prolifération ; encadrés rectangulaires : conséquences ; flèches : connections ; cercles et 
carrés avec le même chiffre : relations de cause et d’effet 

 

5.7.2.3.4.Suivi de la reconquête de la qualité d’eau 

Les algues opportunistes sont actuellement considérées dans la Directive Cadre sur l’Eau n° 2000/60/CE 
du 23/10/00. Elles constituent un sous-élément de qualité biologique permettant d’évaluer la qualité 
écologique des masses d’eau en relation avec la pression d’eutrophisation. Par ailleurs, un suivi régulier 
des contenus internes en azote et en phosphore est effectué sur la façade Manche-Atlantique par le 
CEVA dans le cadre de trois Réseaux de Contrôle Opérationnel. Ce suivi permet d’une part de déterminer 
si la croissance algale est limitée par l’azote et/ou le phosphore et permet d’autre part de détecter des 
changements avant même que ceux-ci soient perceptibles dans les surfaces ou biomasses échouées. 
L’interprétation des quotas internes en azote et en phosphore repose sur la connaissance des quotas 
critique (quota à partir duquel la croissance n’est plus à son maximum) et de subsistance (quota à partir 
duquel la croissance de l’algue s’arrête) (Dion et al., 1996b). 

Dans le cadre d’une reconquête avérée de la qualité d’eau, les effets sur l’écosystème seraient 
multiples. Suite à un cas réel de reconquête de la qualité d’eau des eaux côtières danoises entre 1990 
et 2013 (Figure 5.75), Riemann et al. (2016) ont identifié trois mécanismes expliquant les effets de 
l’amélioration de la qualité de l’eau sur l’ensemble de l’écosystème (Figure 5.76). 
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Figure 5.75 : Représentation de l’évolution des paramètres physico-chimiques (a) et des paramètres biologiques (b) entre 1990 
et 2013 dans les eaux côtières danoises. Source : Riemann et al. (2016). 

La première voie de reconquête passe par la diminution des intrants qui influencent directement la 
concentration en azote et en phosphore dans l’eau. Le second mécanisme identifié illustre l’effet 
combiné des réductions de nutriments et de l’augmentation de la stratification. Les concentrations en 
chlorophylle a ont diminué en lien avec la réduction des nutriments mais pas aussi drastiquement 
qu’attendu du fait de l’augmentation de la stratification dans le même temps. Cette stratification a eu 
comme conséquence une diminution des organismes filtreurs à l’avantage des détritivores. Le troisième 
mécanisme participant au retour de l’écosystème à un état proche de l’état initial est la diminution de 
la turbidité induisant une extension des herbiers et des macroalgues pérennes. 
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Figure 5.76 : Représentation des trois voies de restauration du milieu identifiées après analyse des données acquises entre 
1990 et 2013.  Riemann et al. (2016). 

Le travail de Riemann et al. (2016) permet d’envisager de façon plus concrète les effets de la reconquête 
de la qualité d’eau. En revanche, les effets du changement climatique pourraient restreindre les effets 
des mesures de reconquête de qualité d’eau si celles-ci n’étaient pas rapidement mises en œuvre tel 
que le suggère Gao et al. (2017).  

5.7.2.3.5.Les phanérogames 

Les environnements marins essentiellement sableux ou vaseux comme les baies, les estuaires et les 
lagunes sont souvent dominés par les phanérogames marines (zostères, posidonies, cymodocées) qui 
ont un rôle de premier plan dans le bon fonctionnement de ces écosystèmes. Lorsqu’elles sont 
abondantes, ces phanérogames benthiques forment de véritables prairies sous-marines 
(communément nommées « herbiers ») qui structurent le milieu. Ces habitats complexes induisent une 
forte diversité de la faune et de la flore associées et offrent un abri et une source de nourriture à une 
multitude d’animaux juvéniles, adultes, de passage ou résidents. Ces espèces ont développé de faibles 
besoins en azote de novo pour leur croissance du fait de leur capacité à transloquer cet élément des 
tissus âgés vers les tissus jeunes (Lepoint et al., 2002 ; Gobert et al., 2002). De plus, en puisant les 
ressources nutritives dans le milieu ambiant via leur feuille mais aussi dans les sédiments grâce à leurs 
racines, ces rhizophytes sont bien adaptées aux conditions oligotrophes (Burkholder et al., 1994 ; Sand-
Jensen et Borum, 1991 ; Hemminga, 1998). Dans les milieux lagunaires méditerranéens pauvres en 
nutriments, de larges prairies de Posidonia oceanica peuvent être observé et depuis 1984 un réseau de 
surveillance posidonies (RSP) a été créé afin de suivre sur le long terme l’évolution de ces populations 
d’herbiers. De même, sur les côtes françaises de la façade Manche-Atlantique, deux espèces de zostères 
(Zostera marina et Zostera noltii) font l’objet d’un suivi régulier en tant que descripteur de l’état de 
santé des milieux côtiers et lagunaires de substrats meubles dans le cadre de la DCE (CE, 2008). Cette 
évaluation est généralement basée sur l’extension spatiale des herbiers, leur abondance et leur 
composition taxinomique (disparition ou non d’espèces) qui vont être le reflet d’un changement d’état 
du milieu (CE, 2008). Par exemple, une régression voire une disparition des herbiers observée sur de 
nombreux sites côtiers semble la conséquence directe ou indirect de l’eutrophisation (Hauxwell et al., 
2001 ; Short et al., 1995 ; Thomson et al., 2012 ; Valiela et al., 1997 ; Burkholder et al., 2007 ; Walker et 
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McComb, 1992 ; Laugier et al. 2006 ; Schramm, 1999 ; Viaroli et al., 2008). En effet, le phytoplancton, 
les algues épiphytes et les macroalgues libres ont des capacités d’absorption en nutriments souvent 
plus élevées que celles des herbiers (Iizumi et Hattori 1982 ; Pedersen et Borum 1996, 1997 ; Pedersen 
et al., 2010), elles vont ainsi être plus compétitives en conditions eutrophes. Ces proliférations du 
phytoplancton et des algues épiphytes réduisent l’accès de la lumière aux feuilles d’angiosperme et 
limitent les échanges de nutriments entre la feuille et le milieu ambiant. Une comparaison entre un jeu 
de données historique et récent de l’extension en profondeur d’herbiers en mer Baltique a montré que 
de 1900 à 1990 une réduction de 50% de la profondeur limite a été constatée pour atteindre 2 à 3 m 
dans les estuaires et 4 à 5 m dans les milieux ouverts (HELCOM, 2009). Les travaux de Burkolder et al. 
(2007), montrent que le mécanisme le plus courant impliqué dans la régression de ces populations est 
bien l’ombrage du à la densité algale du milieu, mais que des effets physiologiques directs peuvent 
également intervenir telles que la toxicité de l’ammonium et l’inhibition de l’absorption du nitrate à 
cause de la limitation en carbone. Le tableau 5.5 présente ainsi les réponses de différentes espèces 
d’herbiers face à un enrichissement en nutriment. Par ailleurs, la remise en suspension suite à la 
régression des herbiers qui ont un rôle de rétention sédimentaire, la désoxygénation des fonds marins, 
la limitation des échanges avec le milieu ambiant en raison de la prolifération d’algues épiphytes sur la 
feuille, la compétition pour le carbone inorganique dissous avec le phytoplancton et les algues annuelles 
ou l’augmentation des concentrations en hydrogène sulfuré sont autant d’effets indirects de 
l’eutrophisation qui vont accélérer la disparition des angiospermes (Burkholder et al., 2007 ; Hauxwell 
et al., 2001, 2003 ; Holmer et Nielsen, 2007 ; Liu et al., 2005 ; Mvungi et al., 2012 ; Ramusen et al., 2012). 
Cebrian et al. (2014) ont notamment montré que les brouteurs pouvaient exercer une pression non 
négligeable sur les algues épiphytes atténuant par conséquent l’impact négatif de ces dernières sur les 
herbiers lors d’un enrichissement en nutriments du milieu.             
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Tableau 5.5 : Aperçu des réponses des herbiers marins dû à l’enrichissement en nutriment et/ou à l’eutrophisation. Burkholder 
et al., 2007. 
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Tableau 5.5 : Suite. 

 

Les données incluent les espèces d’herbiers des milieux tempérés et tropical/sub-tropical, la croissance et/ou les réactions de 
survie, les mécanismes possibles impliqués dans la réponse, les nutriments impliqués et les sources. A noter que Ni indique 
l’ajout de nitrate (NO3

-) et d’ammonium (NH4
+) ; Pi=phosphate (PO4

3-) ; No = urée, sauf indications contraire.  
a revue taxonomique de Moore et Short (2006)  
b à noter que Zimmerman et al. (1987), à travers des analyses statistiques sur les données de Harlin et Thorne-Millers (1981), 
n’ont pas trouvé d’effet positif significatif de l’enrichissement en N sur la croissance, la densité et la biomasse des plantes. 
C Voir den Hartog et Kuo (2006).  

 

5.7.2.3.6.Les récifs coralliens 

Dans les systèmes oligotrophes, la relation symbiotique qui s’est progressivement installée entre les 

coraux et les zooxanthelles leur a permis de prospérer dans ces milieux très pauvres en nutriments. Au 

cours de la dernière décennie, les récifs coralliens ont été exposés à un certain nombre de perturbations 

telles que le changement climatique global, les pollutions marines et la surexploitation, à cela s’ajoute 
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une eutrophisation littorale qui participe également à la dégradation des structures coralliennes. Le 

stress induit par les apports en éléments nutritifs sur les récifs coralliens peut agir sur les taux de 

recrutements et de mortalités des coraux (Kline et al., 2006), les interactions trophiques (Lapointe, 1997 

; Fabricius et al., 2005) et la biodiversité de ces systèmes (Van Woesik et al., 1999). Un apport important 

de nutriments va également avoir un effet délétère sur les récifs en favorisant par exemple la croissance 

du phytoplancton (dont la forte densité va diminuer la pénétration de la lumière dans la colonne d’eau) 

et des macroalgues qui seront une nouvelle menace pour les coraux du fait de la compétition spatiale. 

Des proliférations excessives de macroalgues souvent en lien avec l’enrichissement nutritif des eaux ont 

été fréquemment observées en milieu récifal (Aronson and Precht 2000 ; Done, 1992 ; Lapointe, 1997 ; 

Lapointe et al., 2005a ; Lapointe et al., 2005b ; Lapointe et Bedford, 2011 ; McCook et al., 2001 ; Stimson 

et Conklin, 2008). Ces efflorescences de macroalgues impliquent principalement les espèces suivantes : 

Acanthophora spicifera, Caulerpa spp., Chaetomorpha linum, Cladophora prolifera, Cladophoropsis sp., 

Codium isthmocladum, Dictyosphaeria cavernosa, Dictyota spp., Gracilaria sp., Hypnea musciformis, 

Lobophora variegata, Sargassum spp., Turbinaria ornata, Ulva spp. (Lapointe, 1997 ; Lapointe, 1999 ; 

Lapointe et al., 2005a,b). Au cours des 30 dernières années, certains récifs des Caraïbes ont perdu 

jusqu’à 50% de leur couverture corallienne (Hurd et al. 2014). Pour beaucoup d’entre eux, l’espace 

libéré a été précédemment occupé par des algues à thalles dressées et/ou dures, souvent des algues 

brunes, comme Padina, Dictyota, Lobophora, Sargassum et Turbinaria (McClanahan et al., 2003, 2004). 

Ces trois dernières algues brunes, caractéristiques des récifs coralliens, sont d’ailleurs en général 

avantagées dans des eaux riches qui présentent des ratio N/P élevés (Lapointe et al., 2005a,b). Par la 

suite, l’ajout de fertilisants riches en N et P semble avoir favorisé le recouvrement et la colonisation de 

gazon algal (ou « turf algal » en anglais) composé d’algues vertes filamenteuses, telle que Ulva prolifera, 

alors qu’aucun effet n’a été constaté sur les algues brunes et rouges. Par conséquent, l’enrichissement 

en nutriment ne semble pas être le seul facteur responsable du développement des algues brunes dans 

plusieurs récifs des Caraïbes. Sur les platiers récifaux de la Réunion, un enrichissement des eaux, lié aux 

activités anthropiques, a provoqué une augmentation de l’abondance des peuplement algaux (Naïm, 

1993 ; Semple, 1997 ; Naïm et al., 2013). Cette expansion des algues sur les espaces récifaux de la 

Réunion est d’ailleurs suivi dans le cadre de la DCE et a donné lieu au développement d’un bioindicateur 

d’eutrophisation intégrant les coraux, les algues et les invertébrés (Zubia et al. 2012). A Hawaii, le 

déversement d’eaux usées riches en nutriments à l’intérieur de la baie de Kaneohe semble avoir affecté 

les communautés coralliennes de deux façons (Pastorok et Bilyard, 1985 ; Laws, 2000 ; Smith et al. 

1981). Premièrement, l’augmentation de la densité phytoplanctonique dans le milieu a restreint la 

quantité de lumière disponible pour le symbiote photosynthétique vivant dans les coraux durs, 

provoquant une baisse de la croissance du corail voir même sa mort. Un faible enrichissement des eaux 

oligotrophes peut notamment créer un déséquilibre dans la relation symbiotique puisque le corail va 

puiser directement les nutriments dans le milieu externe et va expulser les zooxanthelles qui lui 

fournissent généralement les ressources (Falkowski et al. 1993). Secondement, les rejets d’eaux usées 

ont contribué à stimuler la croissance de l’algue bulle dépolie, Dictyosphaeria cavernosa, qui en 

proliférant sur le corail peu parfois entrainer la mort de son substrat. Cette algue, seulement abondante 

dans la zone impactée par le déversement des eaux usées, est en effet reconnue pour proliférer dans 

des milieux eutrophes (Stimson & Conklin, 2008 ; Zubia et al. 2012). A la suite d’une dérivation des eaux 

usées de la baie de Kaneohe à la fin des années 1970, les concentrations en nutriments et les biomasses 

de D. cavernosa ont finalement diminué (Hunter et Evans, 1995).          

5.7.2.3.7.Le zoobenthos 

Contrairement aux macrophytes, le macrozoobenthos ne va pas être directement impacté par 

l’enrichissement en nutriment du milieu mais sera plus influencé par les matières organiques et les 

conséquences de sa dégradation. La réponse du zoobenthos à l’eutrophisation est généralement non 
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linéaire et peut se résumer en deux temps. Dans les premières phases de l’eutrophisation, la biomasse 

des organismes benthiques augmente en raison de l’abondance de la ressource, mais à des stades plus 

avancés, se produit une diminution des biomasses ou un déclin de l’abondance d’organismes 

benthiques en raison d’une forte sédimentation de matières organiques qui peut étouffer le zoobenthos 

(Pearson et Rosenberg 1978 ; Diaz et Rosenberg, 2008). Le modèle SAB de Pearson et Rosenberg (1978) 

met en évidence l’influence de la matière organique sur la composition des communautés benthiques. 

Il utilise l’évolution de trois paramètres synthétiques, la richesse spécifique, l’abondance et la biomasse 

le long d’un gradient de perturbation décroissante de l’effluent vers la mer (Figure 5.77). Au point de 

rejet des effluents, la vie macrofaunique a disparu, c’est une zone azoïque. En s’éloignant, un pic 

d’espèces opportunistes (PO) apparait, caractérisé par un petit nombre d’espèce (souvent des 

polychètes) dont la biomasse et l’abondance augmentent. Le point écotonal (E) marque le moment où 

l’abondance et la biomasse baissent tandis que la diversité augmente. Après cet écotone, la richesse 

spécifique et la biomasse atteignent un deuxième maximum, alors que l’abondance continue à 

décroître. Cette zone de transition (TR) avant l’état normal non perturbé des peuplements, correspond 

au processus de biostimulation dû à un apport nutritif élevé mais qui ne provoque pas encore de déficit 

en oxygène. Ce modèle prédictif purement qualitatif est valable pour un grand nombre de régions 

côtières dans le monde mais est limité à des environnements géomorphologique caractérisés par des 

échanges limités entre la couche d’eau de surface et celle du fond et une dominance de sédiments silto-

argileux typiques de la sédimentation des bassins (Gray et al., 2002). Par exemple, les filtreurs 

benthiques bénéficient généralement d’une eutrophisation modérée du fait de l’abondance de leur 

ressource. Dans la baie de Fundy, Canada, une augmentation de 10% de la couverture des filtreurs a été 

constatée suite à une augmentation de la charge nutritive du milieu (Worm, 2000). Westerbom (2006) 

explique néanmoins que l’abondance des populations de moules n’est seulement observable que dans 

les stades précoces de l’eutrophisation, qui conduit par la suite au déclin des lits de moules et à une 

perturbation du réseau trophique. Sur des plages sableuses touchées par des marées vertes en 

Bretagne, Quillien et al. (2015), montrent que l’abondance et la diversité des invertébrés 

macrozoobenthiques sont plus élevées en comparaison des communautés de la macrofaune vivant sur 

des plages non impactées. De plus, des réponses spécifiques aux espèces apparaissent puisque les 

invertébrés herbivores et les invertébrés benthiques suspensivores sont favorisés par la présence des 

ulves, tandis que les déposivores de surface et les espèces de grande taille, telles que les bivalves 

fouisseurs vont être négativement affectés par la présence des marées vertes. Des déséquilibres 

importants dans les peuplements en invertébrés benthiques sont souvent rencontrés dans des milieux 

appauvris en oxygène. Dans son étude sur le benthos en condition hypoxique, Levin et al. (2009), 

expliquent que certains taxons vont présenter des sensibilités à la désoxygénation plus importante 

(comme les crustacés, et les échinodermes) que des petites espèces d’invertébrés (les annélides, les 

siponcles, les mollusques et les cnidaires). Or ces phénomènes d’hypoxies induits par l’eutrophisation 

sont en augmentation dans les eaux côtières du monde entier (Conley et al., 2011 ; Diaz and Rosenberg, 

2008).     
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Figure 5.77 : Modèle général SAB de Pearson et Rosenberg (1978) des effets de la matière organique sur les espèces (S), 
l’abondance (A) et la biomasse (B) de l’endofaune benthique. PO : Pic des opportunistes, E : Ecotone et TR : Zone de transition. 

 

5.7.2.3.8. Impact sur les communautés planctoniques 

La réponse générale des écosystèmes pélagiques marins à l’enrichissement en nutriments se caractérise 
par des changements progressifs avec :  

1- Une augmentation de la production primaire planctonique en comparaison de la production 
benthique. 

2- Une prédominance du réseau trophique microbien au lieu du réseau trophique planctonique 
« classique » dont les relations trophiques sont basées sur la taille des organismes. 

3-  Un changement de dominance des espèces siliceuses (diatomées) vers les espèces non-
siliceuses (flagellés). 

4- Une dominance du zooplancton gélatineux (méduse) au lieu des crustacés zooplanctoniques. 
5- L’augmentation de la sédimentation de la matière organique sur le fond  
6- et la disparition des espèces de niveau trophique supérieur en raison de la forte 

désoxygénation des eaux de fond, telles que les poissons ou les invertébrés benthiques. 
 

Le phytoplancton 

Le phytoplancton qui est à la base de nombreux réseaux trophiques marins est composé de groupes 

taxonomiques distincts de microorganismes eucaryotes et procaryotes photosynthétiques (ex : 

cyanobactéries, chlorophycées, chrysophycées, diatomées, cryptophycées, dinoflagellés. Le 

phytoplancton possède un taux de croissance élevé qui est largement contrôlé par les apports en sels 

nutritifs. Son étude en tant qu’indicateur des modifications des apports nutritifs, permet de suivre 

l’évolution de la base des écosystèmes. Il est maintenant bien établi que les enrichissements d’origine 

anthropique des régions côtières entraînent une augmentation de la production et de la biomasse 

phytoplanctonique (Nielsen et al. 2002 ; Radach et al., 1990; De Jonge et al., 1996; Gowen et al., 2000; 

Ærtebjerg et al., 2001 ; Conley et al., 2002 ; Andersen et al., 2011 ; Anderson et al., 2002 ; Beman et al., 

2005 ; Lohrenz et al. 1997 ; Cloern, 2001). Ainsi, la biomasse, l’abondance et la composition 

phytoplanctonique sont largement utilisés comme indicateurs d’eutrophisation (Uusitalo et al. 2013), 

notamment dans le cadre de la DCE (DCE, 2000/60EC) et de la DCSMM Ferreira et al. 2011a, Novoa et 

al. 2012. La concentration en chlorophylle a (pigment universel de la photosynthèse) est ainsi 

fréquemment utilisée pour estimer la biomasse phytoplanctonique, et donc l’état trophique du milieu 

(Edwards et al. 2003 ; Helcom, 2009 ; OSPAR, 2010 ; US EPA, 2012 ; Smith et al. 1999). Ces relations 

entre les apports de sels nutritifs et la dynamique phytoplanctonique peuvent être observées à très 

court terme ou sur le long terme. Ainsi, il a été montré dans la baie de Chesapeake une corrélation entre 
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l’augmentation de la biomasse, de l’abondance et de la fréquence de efflorescences 

phytoplanctoniques et l’augmentation des concentrations en azote (de 150%) sur une période de 50 

ans (1940 – 1990) (Hagy et al. 2004 ; Kemp et al. 2005). La prolifération et la composition de la flore 

phytoplanctonique sont conditionnées comme décrit précédemment par les apports en en azote, 

phosphore, silicium et autres éléments traces. Un déséquilibre au niveau de ces ratios entre les 

éléments affecte fortement la composition spécifique et la production phytoplanctonique du système 

(Andren, 1999 ; Philippart et al. 2000 ; Smith et al. 1999 ; Sommer, 1994). En effet, les espèces 

phytoplanctoniques n’ont pas toutes les mêmes besoins nutritionnels et des changements de la 

dominance des espèces vont avoir lieu selon ces différents besoins, leurs capacités physiologiques en 

regard des conditions nutritionnelles du milieu. Certaines espèces vont développer des stratégies leur 

permettant d’être plus efficientes vis-à-vis de la ressource nutritive. La structure et la composition des 

communautés phytoplanctoniques dans les écosystèmes marins va ainsi dépendre en grande partie de 

la compétition interspécifique pour la ressource. Dans les eaux douces, les estuaires, les fjords et les 

systèmes tropicaux et subtropicaux, le P peut être un élément plus limitant que l’N (Howarth and 

Marino, 2006; Howarth, 2008) et certaines zones côtières marines peuvent être co-limitées par les deux 

nutriments (HELCOM, 2009). Cependant, les teneurs des éléments N et P sont fortement influencées 

par les activités anthropiques.  Le silicium qui provient essentiellement de l’érosion des roches, devient 

souvent l’élément limitant, provoquant un changement au niveau des communautés 

phytoplanctoniques qui, initialement dominées par les diatomées voient leur proportion en espèces 

non siliceuses (dinoflagellés et autres flagellés) augmenter (Hallfors et al.2013). Dans les zones 

eutrophisées, les espèces flagellées (e.g. cryptophytes, dinophytes) succèdent généralement aux 

diatomées et aux chrysophycées et on peut également assister à une dominance du nano- et du pico-

phytoplancton (algues vertes et cyanobactéries). Certaines de ces espèces, en particulier les dinophytes, 

sont capables de produire des toxines et sont connues comme étant à l’origine des efflorescences de 

microalgues nuisibles ou Harmful algal blooms (HABs) en anglais Anderson et al. 2002 (cf. chapitre HAB). 

Un grand nombre d’études décrit ces changements de communautés influencés par le sur-

enrichissement en sels nutritifs des milieux aquatiques et les dystrophies engendrées (déséquilibre des 

rapports entre les éléments). L’effet de ces dystrophies a largement été étudié en micro et mésocosmes, 

et une littérature très abondante décrit ces mécanismes dans de nombreux écosystèmes à l’échelle du 

globe. (Cloern et Jassby, 2010 ; Haraguchi et al., 2015 ; Maric et al. 2012 ; Olli et al., 2015 ; Smayda, 1990 

; Conley et al., 1993, Domingues et al. 2011, Buzancic et al. 2016). Par exemple, Domingues et al. (2011) 

ont observé un développement du dinoflagellé Kryptoperidinium foliaceum en microcosmes enrichis en 

nitrate et en absence de Si. En Baltique, dans le golfe de Gdansk l’eutrophisation a induit un changement 

de dominance entre les espèces phytoplanctoniques à la fin du XXème siècle se traduisant par un 

remplacement des chrysophytes et des cyanobactéries, par des dinoflagellés et autres flagellés 

(Wrzolek, 1996). En mer Noire, l’abondance et l’occurrence des blooms phytoplanctoniques a augmenté 

depuis les années 1970 (Zaitsev, 1992; Kideys, 1994 ; Yunev et al., 2002; Yunev et al., 2005) et la 

contribution relative des dinoflagellés est passée de 10% à 30% ; en parallèle, le nombre d’eaux rouges 

et l’abondance de certaines espèces de dinoflagellés nuisibles ont considérablement augmenté (Kideys, 

1994). En Méditerranée des proliférations des dinoflagellés Ostreopsis, Prorocentrum, Noctiluca, 

Gymnodinium, Alexandrium, Dinophysis et Gonyaulax ont également été décrits depuis les années 1980. 

Cette dystrophie entre les apports de N, P et la limitation en Si semblent être également l’une des causes 

des proliférations de l’algue mucilagineuse Phaeocystis (Cloern, 2001 ; Lancelot, 1995 ; Riegman et al., 

1992 ; Smayda, 1997) dont une espèce, P. globosa produit des efflorescences massives sur les côtes du 

Nord de la France. L’eutrophisation du milieu peut également modifier les successions saisonnières du 

phytoplancton habituellement observées. Sur les côtes atlantiques d’Amérique du nord, les périodes de 

bloom du phytoplancton et les dynamiques entre les diatomées et les dinoflagellés ont changé depuis 

les années 1930 en partie sous l’influence des apports en nutriments (Lotze et Milewski, 2004).  
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Afin de produire des indicateurs de la qualité des eaux et d’évaluer l’importance de l’eutrophisation, 

des systèmes de classification de la qualité de l’eau basés sur l’abondance de certains groupes 

taxonomiques et fonctionnels du phytoplancton sont utilisés. Les indicateurs basés sur la composition 

des communautés phytoplanctoniques restent encore assez sommaires et sont basés sur les grands 

groupes phytoplanctoniques. Par exemple, dans le cadre de la DCE la composition pigmentaire des 

communautés phytoplanctoniques peut être utilisée comme un indice permettant d’évaluer la qualité 

des eaux dans les lagunes méditerranéennes (Dubroca, 2011) ; en mer Baltique un indicateur basé sur 

les biovolumes de Cyanophycées et de Chlorophycées a été développé (Sagert et al. 2008 ; Jaschinski et 

al. 2014). La littérature sur les indicateurs phytoplanctoniques est abondante et se développe avec la 

DCSMM mais l’appréhension d’un indicateur d’eutrophisation basé une la composition et donc sur la 

diversité reste un vaste champ de recherche Tsirtsis and Karydis 1998, Mouillot et al. 2006, Domingues 

et al. 2008, Tett et al. 2008, Tsirtsis et al. 2008, Lugoli et al. 2012.  

La complexité de ces indicateurs de composition s’explique comme rappelé dans le rapport de Dubroca 

(2011) traitant de la définition d’indices de composition phytoplanctonique dans le cadre de la DCE sur 

le « paradoxe du plancton » de Hutchinson (1961). Le paradoxe est que les communautés 

phytoplanctoniques, nombreuses et diversifiées, vont à l’encontre du principe d’exclusion compétitive 

(la coexistence de plusieurs espèces qui partagent des ressources communes est impossible d’un point 

de vue évolutif). Ainsi depuis les années soixante, plusieurs auteurs ont cherché à résoudre ce paradoxe 

sans apporter de réponses satisfaisantes (Scheffer et al 2003). L’extrême variabilité des systèmes marins 

(turbulence, la lumière, les apports) et la grande plasticité physiologique des espèces permettent à un 

grand nombre d’espèces de coexister en un habitat donné. La réponse des communautés 

phytoplanctoniques à la variabilité environnementale reste ainsi largement méconnue (Dubroca (2011). 

A cette dynamique intrinsèque du phytoplancton s’ajoute également l’importance du « top down 

control » et de la pression de broutage. Dans une récente étude réalisée en microcosme, sur l’effet 

combiné des apports de nutriments et de la pression du broutage par le zooplancton sur le 

phytoplancton, Rotenberg et al. (2016) soulignent l’importance des rapports Si : N dans la dynamique 

des populations phytoplanctoniques et un effet de l’enrichissement en nutriment sur les producteurs 

primaires accentué lorsque le méso-zooplancton est peu abondant.   

Dans les milieux aquatiques hyper-eutrophes et plus souvent dulçaquicoles ou saumâtres, les 

communautés phytoplanctoniques peuvent être dominées par les cyanobactéries (Auer et al. 2004), en 

particulier lorsque le P n’est plus limitant. Des efflorescences de cyanobactéries fixatrices d’N se 

produisent et certaines espèces telles que Nodularia spumigena (hépatotoxique), Aphanizomenon 

flosaquae (non-toxique) et Anabaena spp. (potentiellement neurotoxique) sont communément 

rencontrées dans ces blooms. En mer Baltique, le suivi des proliférations de cyanobactéries réalisé 

montre une importante augmentation dans les années 1990 et 2000 (Kahru et al., 1994). Généralement 

ces blooms de cyanobactéries sont observables après que le stock d’N est épuisé dans le milieu et que 

le P emmagasiné dans les sédiments est libéré. La structure et le fonctionnement des écosystèmes 

aquatiques qui dépendent de la qualité et de la quantité de producteurs primaires présents pour les 

brouteurs zooplanctoniques vont être bouleversés. En effet, le phytoplancton représente une ressource 

nutritive de qualité qui permet un transfert efficace du carbone et de l’énergie vers les niveaux 

trophiques supérieurs, contrairement aux cyanobactéries que leur taille et leur capacité à synthétiser 

des toxines rendent peu sensibles à la prédation (Ali Ger et al. 2016 ; Wilson et al. 2006). Les 

proliférations de cyanobactéries vont donc perturber le réseau trophique des écosystèmes aquatiques 

en réduisant le couplage écologique formé entre les producteurs primaires et leurs brouteurs (Elser et 

Goldman, 1991). L’accumulation de la biomasse d’une ou de quelques espèces de cyanobactéries induit 

notamment une baisse de la biodiversité au sein de la communauté phytoplanctonique. De même, les 

dinoflagellés sont généralement moins consommables que les diatomées ou les chrysophytes, un 
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changement d’abondance parmi ces populations va donc avoir des conséquences sur le réseau 

trophique.    

Le zooplancton 

Dans un écosystème aquatique, le phytoplancton est consommé directement ou indirectement par le 

zooplancton (crustacés, larves…) ou des poissons herbivores, eux-mêmes ingérés par les organismes de 

niveau trophique supérieur (poissons, méduses, oiseaux …). L’apports de sels nutritifs va donc avoir un 

impact sur l’abondance du phytoplancton mais également sur celle du zooplancton avec des effets en 

cascades sur les niveaux trophiques supérieurs (Moller et al., 2015 ; Naumenko, 1992 ; Schernewski et 

Schiewer, 2002 ; Telesh, 2004). L’augmentation de la biomasse zooplanctonique en réponse à une 

augmentation de la productivité du milieu est généralement observée en zone estuariennes (Korpinen 

et Bonsdorff, 2015 ; Telesh, 2004). Plusieurs études sur les communautés zooplanctoniques dans des 

écosystèmes eutrophes ont montrés des changements caractéristiques se traduisant par une disparition 

des copépodes et un développement des dinoflagellés hétérotrophes, des ciliés et des rotifères (Park 

et Marshall, 2000 ; Pinto-Coelho et al., 2005). Cependant, sur la côte Est des Etats-Unis, dans la baie de 

Chesapeake, les communautés zooplanctoniques ne semblent pas avoir été impactées par 

l’eutrophisation de l’estuaire (Kemp et al., 2005). De même, l’étude de Lawrence et al. (2004) sur la 

distribution et l’abondance des copépodes dans différents milieux chargés en azote, souligne un 

découplage entre la ressource phytoplanctonique et les consommateurs du mésozooplancton, 

suggérant l’implication d’autre facteurs comme l’hydrodynamisme, la qualité et la composition 

spécifique du phytoplancton et/ou des variations au sein du microzooplancton qui peut également 

réguler les populations de copépode. Néanmoins, il est avéré que dans des conditions hypoxiques ou 

anoxiques de systèmes eutrophes ou pollués une diminution de l’abondance du zooplancton apparaît 

(Calder-Potts et al., 2015 ; Ekau et al. 2010 ; Soetaert and Van Rijswijk, 1993 ; Yacobi et al., 1993 ; Park 

and Marshall, 2000). Dans les premiers stades de l’eutrophisation, il a été observé une augmentation 

des stocks de poissons avec en particulier, une abondance des espèces pélagiques par rapport aux 

espèces démersales (Rabalais et al., 2009). Au Danemark (dans le Limfjord), une tendance à la 

diminution des espèces de poissons plats et d’autres poissons benthiques a été constatée alors que la 

biomasse de petites espèces pélagiques et opportunistes augmentait (comme les méduses, le 

chinchard, le gobie noir, l’orphie et l’épinoche) (ICES, 2011). Dans leur étude utilisant les données de 

débarquement de pêches, Leiva Moreno et al. (2000) ont montré que le rapport entre les poissons 

pélagiques et démersaux (le ratio P/D) est un bon indicateur pour mesurer l’impact des nutriments sur 

les systèmes pélagiques et benthiques. De même, le modèle conceptuel proposé par Caddy (2000), 

décrit les changements survenant au sein des populations de poissons en fonction du degré 

d’eutrophisation de 11 mers semi-fermées d’Eurasie (Figure 5.78). Ces changements peuvent être 

résumés en trois grandes étapes : 1) les nutriments vont favoriser la production d’espèces démersales 

et pélagiques en réponse à l’abondance de leur ressource, 2) un déclin des poissons démersaux apparait 

en raison de l’augmentation des événements hypoxiques dans le milieu. Les poissons pélagiques 

continuent à augmenter et 3) une baisse générale de la production totale de poissons est observée due 

à une dégradation générale de la qualité de l’eau et de l’habitat. 



533 
 

 

Figure 5.78: Evolution du rapport entre le poids de petits poissons pélagiques et démersaux débarqués ainsi que des crustacés 
(c.f. Leiva Moreno et al. (2000), pour plus de détail sur le ratio P/D), pour 11 zones maritimes semi-fermées. Ces zones ont été 
séparées de façon subjective en 4 catégories le long du gradient d’eutrophisation, en se basant sur les informations 
environnementales qualitatives de ces sites (d’après Caddy, 2000). 

Il a également été suggéré que les changements provoqués par l’eutrophisation sur les communautés 
phytoplanctoniques et les conditions d’oxygénation des estuaires pouvaient conduire à une 
modification du réseau trophique planctonique en favorisant les voies dominées par les bactéries et les 
prédateurs gélatineux (Egge et Aksnes, 1992 ; Purcell et al. 2001, Turner, 2001). En milieu eutrophe, la 
production bactérienne augmente considérablement et peut supplanter la production de biomasse par 
les producteurs primaires. Le bactérioplancton activement consommé par des ciliés ou le 
mésozooplancton participe indirectement à la régénération des éléments nutritifs provenant de la 
matière organique détritique accroissant ainsi la productivité de l’écosystème. L’augmentation des 
blooms de zooplancton gélatineux probablement en lien avec l’eutrophisation a par exemple été 
mentionné par plusieurs auteurs (Roy Houghton et al. 2007; Richardson et al. 2009 ; Holst 2012 ; Riisgard 
et al. 2012). En se basant sur plusieurs travaux dans le monde dans des environnements eutrophes, Arai 
(2001) explique que la biodiversité des coelentérés pélagiques a tendance à diminuer dans ces milieux, 
mais que la biomasse d’un petit nombre d’espèces, telles que les hydroméduses Aglantha digitale et 
Rathkea octopunctata et les scyphoméduses Aurelia aurita et Cassiopea spp, augmente. Néanmoins, les 
changements au sein de ces populations ne semblent pas systématiquement liés à l’eutrophisation 
(Arai, 2001). Par exemple, la surpêche dans de nombreuses zones maritimes a induit une prédominance 
des mésoprédateurs zooplanctoniques. L’augmentation de la pression des prédateurs pourrait de ce 
fait limiter la réponse du zooplancton à l’effet bottom-up positif de leur ressource.        

5.7.2.4. Proliférations de microalgues nuisibles (HABs) et eutrophisation en mer 

Annie Chapelle  

Ifremer 

Les efflorescences de microalgues nuisibles ou Harmful algal blooms (HABs) en anglais désignent toute 
prolifération de microalgues qui induit une nuisance pour l’homme ou pour l’écosystème (Smayda, 
1997) (Davidson et al., 2014) (Berdalet et al., 2016) (Hallegraeff, 1993) (Anderson et al., 2012b). On les 
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appelle également eaux colorées ou red tides en anglais (Smayda, 1997) bien que celles-ci puissent être 
causées par des espèces qui n’induisent pas de nuisance. Inversement un bloom nuisible peut être causé 
par des espèces qui ne provoquent pas d’eaux colorées du fait de leurs faibles abondances (Anderson 
et al., 2012b). Les différentes espèces occasionnant des Habs n’ont en commun que leur impact négatif 
sur l’homme et l’écosystème. 

Si les blooms de phytoplancton sont une expression naturelle de la croissance des microalgues, 
générant de la nourriture pour le réseau trophique pélagique et benthique, certaines proliférations ont 
un impact négatif sur les services écosystémiques. C’est un problème mondial, affectant les 
écosystèmes d’eau douce et d’eau de mer. En milieu marin, sur les 5000 espèces de phytoplancton, 300 
sont considérées comme nuisibles (Hallegraeff, 1993), (Berdalet et al., 2016).  

On peut considérer plusieurs catégories de nuisances liées aux HABs regroupées principalement 
en (Anderson et al., 2002):  

- des blooms causant des nuisances en raison de leur forte biomasse générant des anoxies ou 
bien des dommages mécaniques (irritations des branchies, mousses) ; 

- des blooms d’espèces produisant des toxines affectant l’homme ou d’autres composants de 
l’écosystème. 

On s’intéressera essentiellement à cette dernière catégorie dans ce document, les anoxies liées aux 
blooms de phytoplancton étant traitées par ailleurs (ainsi que les proliférations d’espèces produisant 
des mousses ou des eaux colorées). 

5.7.2.4.1.Les microalgues toxiques  

Pour les espèces toxiques, la polémique sur le lien possible entre eutrophisation et HABs n’a pas fini 
d’alimenter articles scientifiques ou discussions avec aménageurs et ministères (Kirkpatrick et al., 2014). 
Un éclaircissement peut néanmoins être proposé à l’aide des différentes lectures bibliographiques.  

Parmi les microalgues, une quarantaine (Hallegraeff, 1993) à une centaine (Berdalet et al., 2016) 
produisent des toxines qui impactent l’homme ou les autres animaux. La toxicité de ces microalgues 
affecte la santé humaine via la consommation de produits de la mer, le contact avec la peau ou les 
muqueuses et/ou l’inhalation.  Certaines toxines sont très puissantes et mortelles (Anderson et al., 
2002). Environ 2000 cas d’intoxications sont répertoriés par an dans le monde dont 15% mortels 
(Hallegraeff, 1993). Bien souvent les intoxications d’origine alimentaire sont liées à l’accumulation des 
toxines dans les organismes filtreurs qui eux sont peu affectés (Berdalet et al., 2016).  

Parmi les microalgues toxiques les plus fréquentes sur le littoral français, on trouve des espèces du 
genre Alexandrium, Dinophysis et Pseudo-nitzschia. Celles-ci font l’objet d’une surveillance 
réglementaire par le Rephy et sont décrites ci-dessous (source Rephy : 
(http://envlit.ifremer.fr/surveillance/phytoplancton_phycotoxines/presentation), (Ménesguen, 2014). 

Plusieurs espèces d'Alexandrium produisent des toxines paralysantes (dites toxines PSP ou Paralytic 
Shellfish Poison) (Anderson et al., 2012a). Celles-ci provoquent chez le consommateur de coquillages 
contaminés, une intoxication dont les effets apparaissent en moins de trente minutes. Les symptômes 
en sont (I) fourmillement des extrémités, picotements et engourdissements autour des lèvres, vertiges 
et nausées, en cas d'intoxication faible, (II) extension des picotements, incoordination motrice, pouls 
rapide, en cas d'intoxication modérée, (III) paralysie et troubles respiratoires pouvant être mortels, en 
cas d'intoxication forte. Les toxines étant stables à la chaleur, la cuisson des coquillages ne diminue pas 
leur toxicité. Les coquilles St Jacques et les moules sont le principal vecteur des toxines PSP, mais 
également, de façon plus ou moins importante, un certain nombre d'autres coquillages dont les huîtres. 
Lors des épisodes de toxicité PSP avérée, les concentrations dans l'eau d’Alexandrium sont 
généralement élevées, formant même parfois des eaux brun rouges : quelques dizaines à quelques 
millions de cellules par litre pour Alexandrium minutum en Bretagne. L'espèce Alexandrium minutum a 
été identifiée pour la première fois en 1988 dans les Abers en Bretagne nord-ouest. Elle prolifère 
régulièrement depuis cette date sur la côte de Bretagne nord : Abers, baie de Morlaix et de Penzé, Rance 
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et plus récemment en Rade de Brest (Chapelle et al., 2015). Les épisodes PSP conduisant à des 
interdictions de vente des coquillages, sont généralement observés en fin de printemps et en été. 
L'espèce Alexandrium catenella/tamarense a été observée pour la première fois en quantité importante 
en novembre et décembre 1998 dans l'étang de Thau, sur la côte ouest méditerranéenne. Une 
interdiction de vente pour moules et palourdes y a été prononcée. Une autre souche de l'espèce A. 
minutum a également provoqué un épisode de toxicité PSP en rade de Toulon (est Méditerranée) au 
printemps 2000. 

Plusieurs espèces de Pseudo-nitzschia produisent des toxines amnésiantes (dites toxines ASP ou 
Amnesic Shellfish Poison) (Trainer et al., 2012). Celles-ci provoquent chez le consommateur de 
coquillages contaminés, une intoxication dont les effets apparaissent dans les 24 à 48 heures, 
éventuellement en moins d'une heure. Les symptômes en sont : en premier lieu des troubles digestifs 
(nausées, vomissements, crampes abdominales), puis des troubles neurologiques (céphalées, troubles 
de la mémoire), et dans les cas graves, convulsions et coma. Les toxines étant stables à la chaleur, la 
cuisson des coquillages ne diminue pas leur toxicité. De nombreux coquillages sont vecteurs des toxines 
amnésiantes. Le cas de coquilles Saint Jacques est particulier car du fait de la très lente dépuration dans 
cette espèce, les coquilles peuvent rester contaminées plusieurs années Des proliférations importantes 
d'espèces non toxiques de Pseudo-nitzschia sont observées depuis longtemps sur l'ensemble du littoral 
français, en particulier au printemps. Depuis 2000, des cas d’intoxications ont été recensés, tout d’abord 
en Bretagne et en baie de Seine puis sur l’ensemble du golfe de Gascogne. Ces contaminations sont 
dues à des espèces toxiques de Pseudo-nitzschia, P. pseudodelicatissima, P. multiseries, P. callaintha, P. 
australis, cette dernière étant la plus toxique.   

Les espèces de Dinophysis produisent des toxines diarrhéiques (dites toxines DSP ou Diarrheic Shellfish 
Poison) (Reguera et al., 2012). Celles-ci peuvent provoquer chez le consommateur de coquillages 
contaminés, une intoxication dont les effets apparaissent moins de douze heures après ingestion. Les 
principaux symptômes en sont diarrhées, douleurs abdominales, parfois nausées et vomissements. Les 
toxines étant stables à la chaleur, la cuisson des coquillages ne diminue pas leur toxicité.  Les moules 
sont le principal vecteur des toxines diarrhéiques, mais les coques, palourdes, clams, tellines et coquilles 
St Jacques peuvent également être toxiques, quoiqu'à moindre niveau. Par contre, les toxines 
diarrhéiques ne s'accumulent pas dans les huîtres. Lors des épisodes de toxicité DSP avérée, les 
concentrations dans l'eau de Dinophysis sont généralement faibles : une centaine à quelques milliers de 
cellules par litre. Les épisodes DSP conduisant à des interdictions de vente des coquillages, affectent 
régulièrement une partie importante du littoral français, en particulier dans les régions Normandie, 
Bretagne, Languedoc-Roussillon et Corse. Ils sont généralement observés en été en Manche, au 
printemps et en été en Atlantique, toute l'année en Méditerranée.  

On retrouve ces espèces un peu partout dans les eaux tempérées, ainsi que d’autres espèces toxiques 
(Berdalet et al., 2016) : le genre Azadium responsable du syndrome aspiracide (AZP), ’espèce Karenia 
brevis provoquant le syndrome neurotoxique (NSP).  Dans les eaux tropicales on trouve aussi le genre 
Gambierdiscus, porteur de la toxine ciguatérique (CFP) et Ostréopsis produisant la palytoxine. Cette 
dernière microalgue est apparue récemment sur le littoral méditerranéen (Cohu et al., 2013). 

Enfin, on trouve également des espèces ichtyotoxiques qui peuvent affecter fortement les pêcheries et 
installations aquacoles (Berdalet et al., 2016). 

Il est important de noter la diversité de la nature des microalgues toxiques, des blooms et de leurs effets. 
Face à cette diversité, il est difficile de tracer des modes d’action communs 

5.7.2.4.2.Impact économique 

L’impact économique des HABs est important mais toutefois assez difficile à estimer. Il englobe les couts 
d’impacts sur la santé humaine, les pertes pour l’aquaculture ou la pêche, le déclin de l’activité 
touristique, les couts de prévention, essentiellement la surveillance et enfin les coûts liés à la limitation 
des blooms (Berdalet et al., 2016). Il faudrait aussi prendre en compte les conséquences sur 
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l’écosystème comme le réseau trophique qui peut être touché (oiseaux, phoques…). Les chercheurs, 
face à ces proliférations et à leurs impacts économiques et sanitaires, ont tenté par de nombreuses 
études sur le terrain, en laboratoire et par modélisation, de comprendre le déterminisme de ces HABs.   

5.7.2.4.3.Caractéristiques des blooms 

Les blooms de microalgues toxiques peuvent être nuisibles lorsqu’ils présentent de fortes abondances 
mais aussi ils peuvent aussi induire des toxicités de coquillages pour de faibles abondances, selon 
l’espèce considérée et le lieu géographique (Davidson et al., 2014). Il n’y a pas de lien général entre 
abondance et toxicité même pour une espèce précise (Smayda, 1997). En France, A. minutum et Pseudo-
nitzschia forment des efflorescences de fortes abondances (plusieurs millions de cellules/L) (Chapelle 
et al., 2015) (Husson et al., 2016) ou de faibles abondances comme Dinophysis (Diaz et al., 2013; Reguera 
et al., 2012). On trouve ailleurs dans le monde des blooms toxiques de forte biomasse (plusieurs millions 
de cellules/L) et de faible biomasse (quelques milliers de cellules/L) selon les espèces et les sites. 

Un bloom se développe en général sur place par multiplication végétative. Ce sont les conditions 
environnementales du milieu qui contrôlent ce développement. Il peut toutefois être généré par un 
apport extérieur (courants) comme c’est le cas pour les populations de Dinophysis en Irlande et en 
Espagne (Reguera et al., 2012), (Raine et al., 2010).  Pour les espèces formant des kystes dans le 
sédiment (forme de résistance), la germination de kystes peut avoir un impact sur la taille des blooms 
comme pour Alexandrium fundyense dans le golfe du Maine (Anderson et al., 2012b) ou pas, comme 
Alexandrium minutum en baie de Cork (Cosgrove et al., 2014). Mais le plus souvent, c’est le 
développement végétatif in situ qui conditionne la taille de blooms. Ce sont donc les facteurs de 
contrôle de la croissance des espèces de phytoplancton et de perte (mortalité, broutage ou dispersion 
physique) qui agissent sur le développement et la terminaison des blooms. Les facteurs physiques tels 
que la stratification, les zones de convergences (fronts, upwellings) peuvent favoriser les blooms de 
certaines espèces comme Dinophysis, Karenia mikimotoi (Anderson et al., 2012b). La dilution (qui 
exprime l’inverse du temps de résidence) limite leur croissance (Chapelle et al., 2015), (Raine et al., 
2010), (Bricker et al., 2008), (Coutinho et al., 2012).  La prédation ou le parasitisme peuvent aussi 
contrôler les blooms à différentes phases, initiation, maximum ou terminaison (Kelble, 2013) 
(Montagnes et al., 2008) (Smayda, 2008) (Vasas et al., 2007). Les facteurs clés pour le développement 
d’un bloom sont la lumière, la température et les nutriments. Lumière et température ont un impact 
saisonnier et déterminent des fenêtres à risque de développement des blooms.  Les nutriments, azote, 
phosphore, silice mais aussi micronutriments vont conditionner l’abondance des cellules. C’est à ce 
niveau que peut être examiné le lien Habs et eutrophisation. 

5.7.2.4.4.Augmentation des Habs 

Si les blooms de microalgues toxiques ont été identifiés depuis très longtemps, un consensus existe sur 
le constat d’augmentation des Habs ces dernières décennies en diversité, fréquence, importance et 
extension géographique (Hallegraeff, 1993) (O'Neil et al., 2012) (Van Dolah, 2000). Plusieurs raisons 
sont invoquées : une dispersion naturelle et anthropique (eaux de ballast et activités conchylicoles), une 
surveillance accrue, et des liens avec l’eutrophisation et aujourd’hui le changement climatique 
(Anderson et al., 2012b). Néanmoins, il est encore difficile d’extrapoler d’une région à l’autre les 
tendances observées. Par exemple, on peut noter une augmentation nette de 1970 à 1991 de 
Phaeocystis en Mer du Nord (Cadee and Hegeman, 2002) suivie d’un léger déclin depuis, une 
augmentation de Prorocentrum partout dans le monde (Glibert et al., 2008), une augmentation 
d’Ostreopsis en Méditerranée (Cohu et al., 2013), des intoxications liées à  Pseudo-nitzschia en France 
(Husson et al., 2016), une augmentation des Habs sur la côte, lagunes et estuaires atlantiques des USA 
(Bricker et al., 2008) ainsi que sur la côte sud-ouest des USA (Verity, 2010), une augmentation forte en 
Mer de Séto (Japon) jusqu’en 1976 puis une décroissance (Imai et al., 2006). 

La Commission Océanographique Intergouvernementale a créé la base de données HAEDAT permettant 
de visualiser l'expansion des algues toxiques : 
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http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/dossiers/ciem/index.htm. 
 

5.7.2.4.5.Lien eutrophisation – HABs 

L’augmentation avérée au niveau mondial des Harmful Algal Blooms (HABs) et des syndromes de toxicité 
a conduit à examiner de plus près le lien avec l’eutrophisation marine. 

Les liens entre eutrophisation et HABs concernent à la fois l’augmentation de l’abondance de 
microalgues toxiques, de la diversité des espèces toxiques et de leur toxicité.  Ces liens sont à évaluer 
en regard de l’augmentation des apports de nutriments à la côte mais aussi de la modification des ratios 
azote/phosphore (N/P).  

• Eutrophisation et abondance. 

Les nutriments stimulant la croissance du phytoplancton, le lien entre augmentation des teneurs en 
nutriments et augmentation de la biomasse des proliférations de microalgues toxiques est avéré 
(Heisler et al., 2008). Les nutriments peuvent stimuler l’impact des HABs en stimulant l’ensemble du 
phytoplancton du fait de l’enrichissement en sels nutritifs et causer ainsi une augmentation des 
abondances de microalgues toxiques. Plus fréquemment, l’enrichissement en sels nutritifs va favoriser 
certaines espèces qui peuvent être ou pas toxiques, au détriment des autres (Anderson et al., 2002). 

Les sources de nutriments potentiellement incriminées dans la stimulation des HABs sont les dépôts 
atmosphériques, les eaux usées, les eaux souterraines et les rejets agricoles (Anderson et al., 2002). Si 
historiquement le phosphore était connu pour stimuler davantage les HABs en eau douce et l’azote en 
eau de mer, il faut tenir compte aujourd’hui non seulement des modifications anthropiques 
considérables de ces nutriments dans les rejets des bassins versants mais aussi la situation des eaux 
estuariennes et côtières, comme zone de mélange des eaux douces et des eaux marines. Ainsi, à la fois 
les éléments N et P doivent être considérés (Anderson et al., 2002). 

La modification du ratio N/P/Si (Silice) est aussi un facteur de modification des HABs (Anderson et al., 
2002), L’augmentation des rapports N/Si ou P/Si entrainant le développement des dinoflagellés au 
détriment des diatomées (Ménesguen, 2014). 

Enfin, non seulement les rejets de sels nutritifs mais aussi les sources organiques d’azote et de 
phosphore (Anderson et al., 2002) sont à prendre en considération. En effet beaucoup d’espèces 
phytoplanctoniques (dont des toxiques) s’avèrent être aussi capables de nutrition organique, on parle 
alors de mixotrophie (Glibert et al., 2010) (Burkholder et al., 2008). 

Le lien entre eutrophisation et augmentation des HABs est avéré pour certaines espèces dans des lieux 
précis (liste non exhaustive) : 

- Phaeocystis en mer du Nord. L’augmentation de blooms est liée aux augmentations en N et P 
puis le déclin est concomitant à une diminution de P conduisant à une augmentation du ratio 
N/P et un changement des populations phytoplanctoniques (Cadee and Hegeman, 2002). 

- Des blooms récurrents de Prorocentrum minimum sont 10 à 100 fois plus importants qu’il a 
quelques décennies sur la côte atlantique des USA, très eutrophisée. Ils apparaissent après des 
pluies ou l’utilisation de fertilisants azotés ou phosphorés (Glibert et al., 2010) (Anderson et al., 
2008). 

- La distribution d’Ostreopsis en Méditerranée est liée aux zones de forte pression 
anthropogénique (Cohu et al., 2013). 

- Une augmentation notable des blooms toxiques de Pseudo-nitzschia spp. a été observée dans 
le panache du Mississipi très enrichi en N et P (Anderson et al., 2002)  (Parsons et al., 2002) , en 
mer de Chine, dans l’estuaire du Yangtsee (Jiang et al., 2014), dans le golfe du Mexique, en Baie 
de Fundy et sur la côte est du Canada (Trainer et al., 2012). 

- Les blooms très localisés (baies, estuaires) d’Alexandrium fundyense sont liés à l’eutrophisation 
(Anderson et al., 2008). 
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- Dans la mer intérieure du Japon (Seto), le lien ente réduction des rejets en nutriments et 
occurrence de HABs est notable depuis les années 80 (Imai et al., 2006). 

Le lien peut être aussi indirect comme pour les marées brunes à Aureococcus anophagefferens 
(picoplancton) sur la côte NE des USA. Celles-ci sont liées à l’augmentation de matière organique 
provoquée par des proliférations de diatomées, elles-mêmes stimulées par des apports en excès de 
nitrates (Anderson et al., 2008). On observe aussi un lien indirect avec les HABs mixotrophes comme 
Pfisteria ou Karenia veneficum poussant sur des cryptophycées qui sont en grande abondance et liées à 
un réseau trophique stimulé par l’eutrophisation (Anderson et al., 2008). C’est aussi le cas observé pour 
les proliférations de Dinophysis (mixotrophe) dans le Mor Bras (France), plus abondantes dans la zone 
la plus eutrophe (Baie de Vilaine) et quand le réseau trophique est stimulé (Souchu et al., 2013). Le 
recyclage interne des nutriments peut aussi soutenir des HABs après une première injection de 
nutriments. A la fois des apports épisodiques et chroniques favorisent les HABs (Heisler et al., 2008) 

D’autres facteurs environnementaux peuvent moduler cette réponse (Heisler et al., 2008). Pour 
soutenir des blooms de forte biomasse, les nutriments sont indispensables, néanmoins le lien dose-
réponse est impossible à quantifier car interagissent le temps de résidence, la pression du broutage ou 
du parasitisme qui font que les mêmes quantités d’apports de nutriments n’ont pas partout le même 
effet sur les manifestations de blooms d’algues toxiques.  

• Eutrophisation et toxicité 

La production de toxines est, pour bien des espèces, influencée par la quantité de N ou P et par le ratio 
N/P (Graneli et al., 2008) ou Si/P , le stress provoqué par la limitation en un sel nutritif entrainant la 
production de toxine. C’est le cas pour (liste non exhaustive) : 

- Prymnesium parvum dont la production de toxine est favorisée par un rapport N/P élevé 
(Graneli et al., 2008),  (Davidson et al., 2012), (Smayda, 2008). 

- Pseudo-nitzschia, la production d’acide domoique (toxine) étant stimulée par des conditions 
limitantes en P (Anderson et al., 2002) (Davidson et al., 2014) ou en Si (Fehling et al., 2004). 

- Alexandrium tamarense, la production de saxitoxine étant stimulée par une limitation en P 
(Anderson et al., 2002). 

- Dinophysis acuminata, la production de toxine étant augmentée en conditions P et N limitantes, 
notamment lorsque N est limitant (Anderson et al., 2002). 

La forme chimique des nutriments peut aussi influencer la production de toxine, comme l’urée 
reconnue pour augmenter la synthèse de brevetoxine par Karenia brevis (Anderson et al., 2002) ou 
d’acide domoique par Pseudo-nitzschia spp. (Glibert and Burkholder, 2011) 

• Pas de lien avéré 

Enfin, dans d’autres cas (autres sites ou autres espèces toxiques), aucun lien n’a pu être mis en évidence 
par les chercheurs entre eutrophisation et HABs. C’est le cas notamment (liste non exhaustive) : 

- D’Alexandrium sp qui forme des blooms toxiques dans le Loch Creran (Ecosse), loch non 
eutrophisé. Les blooms, bien que toxiques, sont de faible biomasse (<10000 cellules/L) 
(Davidson et al., 2014). 

- Des efflorescences d’Alexandrium fundyense au large de la côte, ce sont des populations 
offshore (poussant sur une source océanique de nutriments) qui viennent ensuite à la côte 
(Anderson et al., 2008). La variabilité interannuelle voire décennale est alors liée à la variabilité 
climatique (Martin et al., 2009) 

- Des proliférations de Pseudo-nitzschia et des toxicités ASP sur la côte de Californie qui sont 
plutôt liées au fonctionnement de l’upwelling. Il n’y a pas de lien évident avec l’eutrophisation 
(Anderson et al., 2008 ; Trainer et al., 2012). 

- D’Heterosigma akashiwo sur la côte du Pacifique des USA, où il n’y pas de lien prouvé 
aujourd’hui mais les études sont à poursuivre (Anderson et al., 2008). 
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- De Scripsellia trochoida à Port Shelter (Honk Kong) où la phénologie des blooms parait plus liée 
aux conditions météorologiques qu’aux teneurs en nutriments (Yin et al., 2008). 

- Des rias du nord-ouest de l'Espagne (Galice), de certains sites portugais (cap Sines, lagune 
d'Obidos), en Californie, en Irlande où les efflorescences de dinoflagellés (Karenia, Alexandrium, 
Dinophysis) sont mises en relation avec la diminution ou la suppression temporaire (liées au 
régime des vents) d'upwellings côtiers, ce qui provoque la pénétration, puis le développement, 
d'algues toxiques dans ces sites (Raine et al., 2010), (Ménesguen, 2014). 

- De Karenia en Manche occidentale, où la présence de fronts entre des secteurs stratifiés et des 
secteurs homogènes, et les phénomènes de convergence qui y sont associés, sont apparus 
depuis longtemps comme favorables à son développement (Ménesguen, 2014). 

On peut noter qu’il existe deux cas de figure, des blooms de faible amplitude qui ne présente alors pas 
de lien avec la quantité de nutriments et des blooms liés à des structures hydrodynamiques comme la 
stratification, les upwellings… 

En conclusion, le lien entre eutrophisation et bloom de forte biomasse qu’il soit toxique ou non est 
souvent avéré (Anderson et al., 2008), (Hallegraeff, 1993) (Glibert et al., 2010). Toutefois, les conditions 
hydrodynamiques ont un rôle majeur sur les HABs, limitant certains blooms par dispersion ou favorisant 
d’autres sans que l’eutrophisation ne puisse être mise en cause.  Enfin, le lien entre bloom toxique de 
faible amplitude et eutrophisation est lui beaucoup plus ténu (Davidson et al., 2014).  

5.7.2.4.6.Eutrophisation – HABs et changements climatiques 

Aujourd’hui, face aux questionnements que l’on se pose vis-à-vis des changements climatiques, on ne 
peut ignorer la question des interactions possibles entre eutrophisation et changements climatiques. 
En quoi les changements climatiques peuvent-ils modifier les impacts de l’eutrophisation sur les HABs?  
Pour cela il est nécessaire de disposer à la fois de scénarios climatiques et d’avoir des modèles prédictifs, 
quantitatifs pour les HABs, notamment sur le long terme (Glibert et al., 2010). 

Il existe déjà des observations de modifications de HABs, en terme de fréquence, distribution, 
amplitude, liées non pas à l’eutrophisation mais à des variations climatiques, comme l’ont montré 
(Edwards et al., 2006) avec des enregistrements du Continuous Plankton Recorder en mer du Nord. 

Enfin, (Fu et al., 2012) ainsi que (Wells et al., 2015) ont tous deux effectué une revue des impacts visibles 
ou possibles des changements climatiques sur les HABs, faisant ressortir à la fois la faible connaissance 
de certains facteurs comme le pH (acidification), les effets variés d’autres facteurs, notamment la 
température (mais aussi l’irradiance, la salinité…) et l’importance de considérer non pas la variation d’un 
seul facteur mais de plusieurs concomitants. C’est dans ce contexte que doit être étudié l’effet conjoint 
des changements climatiques et de l’eutrophisation. 

En conclusion, l’eutrophisation est un parmi d’autres mécanismes responsable de l’augmentation des 
blooms d’algues toxiques (HABs) de par le monde. L’enrichissement des eaux côtières en nutriments est 
reconnu comme la cause de l’augmentation d’une partie des blooms d’algues toxiques et des toxicités 
associées. 

Par contre, pour d’autres HABs, il ne semble pas y avoir de lien.  L’effet de l’eutrophisation sur les HABs 
est clairement spécifique de chaque espèce de phytoplancton (Anderson et al., 2002) ainsi que des 
conditions hydrodynamiques du milieu (Ménesguen, 2014). L’enjeu est de comprendre quel bloom est 
lié à l’eutrophisation et pourquoi une espèce particulière réagit à certaines conditions de nutriments, 
même si d’autres facteurs entrent aussi en jeu (Glibert and Burkholder, 2011). 

Pour réduire les HABs, il n’y a pas une solution unique simple car les HABs résultent d’interactions 
complexes entre processus physiques, chimiques et biologiques à différentes échelles spatio-
temporelles (Berdalet et al., 2016). Les HABs sont un phénomène naturel et l’idée de les éviter 
totalement n’est pas envisageable. On peut toutefois imaginer limiter leur impact par : une surveillance 
et une recherche associée pour améliorer la surveillance ; une meilleure estimation du lien entre HABs 
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et santé humaine ; le renforcement des politiques locales pour limiter la pression anthropique ; une 
meilleure communication vers le grand public. 
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Pour cette section, les équations de recherche ont été les suivantes (Tableau 5.6).  

Tableau 5.6. Equations de recherche 

#17
#14 NOT #16  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#16
#14 NOT #15  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#15
TS=(ocean* OR sea* OR marin* OR coast*)  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#14

#11 AND #6 
Refined by: [excluding]: WEB OF SCIENCE CATEGORIES: (VIROLOGY OR TRANSPORTATION SCIENCE TECHNOLOGY OR FOOD SCIENCE 
TECHNOLOGY OR SOCIAL SCIENCES INTERDISCIPLINARY OR POLITICAL SCIENCE OR PHARMACOLOGY PHARMACY OR ENGINEERING 
ELECTRICAL ELECTRONIC OR COMPUTER SCIENCE INTERDISCIPLINARY APPLICATIONS OR NUTRITION DIETETICS OR MEDICINE RESEARCH 
EXPERIMENTAL OR PHYSICS CONDENSED MATTER OR PHYSICS ATOMIC MOLECULAR CHEMICAL OR ENGINEERING BIOMEDICAL OR 
GENETICS HEREDITY OR ENDOCRINOLOGY METABOLISM OR EDUCATION EDUCATIONAL RESEARCH) AND [excluding]: RESEARCH AREAS: 
(METEOROLOGY ATMOSPHERIC SCIENCES OR NEUROSCIENCES NEUROLOGY OR LIFE SCIENCES BIOMEDICINE OTHER TOPICS OR 
IMAGING SCIENCE PHOTOGRAPHIC TECHNOLOGY OR PUBLIC ENVIRONMENTAL OCCUPATIONAL HEALTH OR MINING MINERAL 
PROCESSING OR MATERIALS SCIENCE OR VETERINARY SCIENCES OR URBAN STUDIES OR CONSTRUCTION BUILDING TECHNOLOGY)  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#13

#11 AND #6 
Refined by: [excluding]: WEB OF SCIENCE CATEGORIES: (VIROLOGY OR TRANSPORTATION SCIENCE TECHNOLOGY OR FOOD SCIENCE 
TECHNOLOGY OR SOCIAL SCIENCES INTERDISCIPLINARY OR POLITICAL SCIENCE OR PHARMACOLOGY PHARMACY OR ENGINEERING 
ELECTRICAL ELECTRONIC OR COMPUTER SCIENCE INTERDISCIPLINARY APPLICATIONS OR NUTRITION DIETETICS OR MEDICINE RESEARCH 
EXPERIMENTAL OR PHYSICS CONDENSED MATTER OR PHYSICS ATOMIC MOLECULAR CHEMICAL OR ENGINEERING BIOMEDICAL OR 
GENETICS HEREDITY OR ENDOCRINOLOGY METABOLISM OR EDUCATION EDUCATIONAL RESEARCH)  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#12
#11 AND #6  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#11
#10 AND #4  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#10
#9 OR #3  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#9 
#8 AND #2  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#8 
TS=(Nitr* OR Ammoni*OR Phosph* OR nutrient* OR NO3* OR NH4* OR NH3* OR PO4* OR "N" OR "P")  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#7 
#6 AND #5  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#6 
TS=Aquat*  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#5 
#4 AND #3  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#4 
TS=(Restoration* OR remediation* OR mitigation* OR "ecosyst* manipulation" OR resilience* OR biomanipulation*)  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#3 
#2 AND #1  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#2 
TS=(process* OR factor* OR impact* OR effect* OR consequence*)  
DocType=All document types; Language=All languages;  

#1 
TS=eutrophic*  
DocType=All document types; Language=All languages;  
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595 papiers ont été sélectionnés. A la lecture des titres, puis, dans un second temps, des résumés,284 

articles ont été jugés pertinents pour la présente analyse. 

5.8.1. Les concepts de la restauration 

Les écosystèmes aquatiques subissent des stress et des perturbations d’origines naturelles et 
anthropiques qui peuvent modifier leurs caractéristiques, leur fonctionnement et leur dynamique. Les 
termes d’intégrité et de santé sont fréquemment utilisés selon que l’on s’intéresse aux caractéristiques 
de biodiversité (intégrité) ou de fonctionnalité (santé).  

5.8.1.1. Etat de reference 

Sous l’effet d’un stress ou d’une perturbation, l’écosystème va présenter une certaine capacité à 
maintenir ses attributs structuraux et fonctionnels. Cette « résistance » a des limites au-delà desquelles 
l’écosystème se détériore (Figure 5.79). La détérioration d’un écosystème se définit sur un écart par 
rapport à une « référence » (« baseline » dans la littérature anglo-saxonne). Cette référence (ligne 
horizontale supérieure de la figure 5.79, , peut être n’importe quel état potentiel de la gamme 
historique de variation de cet écosystème (Society for Ecological Restoration 2004). La définition d’une 
référence est donc nécessaire pour appréhender l’ampleur de la détérioration d’un écosystème et pour 
formaliser des objectifs de restauration. Les recherches d’informations sur les modifications apportées 
au cours de l’histoire par les humains contribuent à définir la référence pour un écosystème donné 
(Cooper 1995, Nixon 1997, Lotze et Milewski 2004). La référence peut aussi être définie à partir d’un 
écosystème non perturbé présentant des attributs analogues (e.g. Brucet et al. 2013), ou un état 
historique, référencé et décrit dans le passé (e.g. Louette et al. 2009). L’état de référence est cependant 
souvent difficile à définir, car il a pu beaucoup varier au cours des centaines, voire milliers d’années 
passées, sous l’effet des pressions anthropiques et climatiques (Kornijow et al. 2016 et al. 2016, Kattel 
et al. 2016, Zang et al. 2016).  

 

 

Figure 5.79. Représentation schématique des changements d’état d’un écosystème en réponse à des pressions anthropiques 
croissante et décroissante (d’après Elliot et al. 2007). 
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5.8.1.2.  Objectifs de la restauration 

La restauration écologique, processus assistant l’autoréparation d’un écosystème qui a été dégradé, 
endommagé ou détruit, doit permettre théoriquement le retour aux conditions de référence. Lorsque 
la cause extérieure qui a produit le changement d'état a cessé, l’écosystème peut mettre un certain 
temps à récupérer un fonctionnement se rapprochant de son fonctionnement antérieur (hystérésis I, 
figure 5.79), avec une trajectoire pouvant être différente de celle empruntée de la dégradation (notion 
de « regime shift » dans Duarte et al. 2009). Dans certains cas, le retour à la référence n’est pas atteint 
(hystérésis II, figure 5.79) et la résilience de l’écosystème, c’est à dire sa capacité à revenir vers la 
référence (résilience a, figure 5.79), n’est pas complète (résilience b, figure 5.79). Ainsi, Duarte et al. 
(2009) montrent au travers d’exemples que la restauration par rapport à l’eutrophisation ne permet pas 
forcément le retour à la référence (notion de shifting baseline). 

Un cadre conceptuel, destiné à poser les bases scientifiques des opérations de restauration, a été 
proposé par Henry et Amoros (1995) (figure 5.80). 

 

 

Figure 5.80. Cadre scientifique de décision pour les opérations de restauration, tiré de Henry et Amoros (1995) 

 

La décision de mettre en place une opération de restauration doit résulter d’une analyse partagée entre 
scientifiques, gestionnaires, agences de financement et société civile, en garantissant la légitimité 
(figure 5.80)  

La légitimité est difficile à évaluer, mais peut être mesurée, par exemple, par le financement fourni pour 
le projet par diverses institutions et agences (Henry & Amoros 1995). Ces auteurs insistent sur la 
nécessité de disposer pour toute opération de restauration d’un bilan précis de l’état de l’écosystème 
à restaurer, et de l’état d’un écosystème de référence, choisi pour positionner la trajectoire de 
l’écosystème restauré par rapport à la trajectoire d’un écosystème ne subissant pas cette restauration 
(dans ce cas, la trajectoire est liée au climat, aux successions écologiques, par exemple). L’effet de la 
restauration sera donc le changement observé corrigé des changements induits par la dynamique 
naturelle du système, telle que la traduit l’écosystème de référence.  
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5.8.1.3.  Concept de résilience 

Le concept de résilience a été fortement débattu dans la littérature, et les problématiques relatives à 
l’écologie de la restauration ont renouvelé les débats autour de ce concept.  

A la définition d’Holling (1973) qui définit la résilience comme la « capacité d’un système à maintenir 
ses interactions internes, à absorber les changements de variables d’état, de variables de contrôle, et 
de paramètres, et à persister », ont succédé des définitions prenant plus clairement en compte la notion 
de trajectoire temporelle, et la possibilité que l’écosystème puisse, lorsque la perturbation dépassait 
une certaine intensité, sortir de son état d’équilibre, ou de stabilité (domaine autorisant la résilience de 
l’écosystème), et évoluer vers un nouvel état d’équilibre (Blandin et Lamotte, 1996). La notion 
d’intensité de la perturbation intervient alors, et permet aux auteurs d’identifier deux types de 
perturbations : les perturbations chroniques, d’intensité modérée, et les perturbations élevées, l’une 
autorisant la résistance du système, et l’autre sa résilience, ou sa sortie temporelle de son domaine de 
stabilisation. Odum (1969 et Webster (1975) suggèrent également que la résilience diminue avec le 
stade de succession de l’écosystème, tandis que la résistance, elle, augmente.  

Au cours du processus de résilience du système, Bormann & Likens (1979) identifient plusieurs phases 
dans la dynamique du système perturbé : la phase de réorganisation, au cours de laquelle le système 
perd de la biomasse et des nutriments, une seconde phase dite d’expansion (aggrading) où le système 
est fortement régulé par les composantes biotiques et abiotiques, et où la biomasse augmente jusqu’à 
un maximum, une troisième phase de transition, au cours de laquelle la biomasse décroit jusqu’à 
atteindre un équilibre, faisant entrer le système dans sa phase d’état pseudo-stable, au cours de laquelle 
les cycles de nutriments sont régulés et la biomasse fluctue autour d’une moyenne. Cette dynamique 
post perturbation se réfère à une perturbation de type « acute » c’est à dire aigüe, selon Westman et 
O’Leary (1986) en opposition aux perturbations « chroniques » selon ces mêmes auteurs, qui 
permettent une résilience rapide de l’écosystème, car elles ne conduisent pas à la disparition complète 
de la biomasse aérienne (cas des insectes ayant une phase larvaire aquatique et une phase adulte 
aérienne, permettant ainsi l’existence de niches de régénération (sensu Grubb 1977).  

Dans le schéma de Blandin et Lamotte (1988, figure 5.80), la résistance consisterait pour l’écosystème 
à rester dans son domaine de fluctuation, la résilience à sa capacité de rester dans son domaine de 
stabilisation, et le changement d’état, correspondrait aux écosystèmes qui sortent de leur domaine de 
stabilisation, et qui évoluent vers un nouvel état d’équilibre. Dans le cas des écosystèmes eutrophisés, 
l’énergie nécessaire pour atteindre l’état restauré dépendra a priori du niveau d’altération de 
l’écosystème. Cependant, la perception de la dégradation de l’écosystème a souvent lieu lorsque celui-
ci a atteint un nouvel état d’équilibre, c’est à dire est sorti de son domaine de stabilisation, et que les 
symptômes observés sont de grande ampleur (e.g., état turbide des lacs, Dokulil et Teubner. 2000 ; 
Gulati & van Donk 2002) L’énergie nécessaire pour obtenir la résilience du système est donc 
potentiellement extrêmement importante, car le basculement fonctionnel est le résultat de cascades 
métaboliques et fonctionnelles à l’origine de ce nouvel état stable, conduisant à l’absence de succès des 
opérations de restauration, ou à la nécessité d’agir sur de multiples compartiments de l’écosystème 
pour obtenir un succès durable (Gulati & va, Donk 2002, Amerniya et al. 2005 ; Hilt et al. 2006). Une des 
questions essentielles est donc de savoir si la perception précoce de l’eutrophisation permet une 
meilleure réversibilité du processus d’altération, car l’écosystème est encore dans son domaine de 
stabilisation (e.g. lacs alpins, Barroin 1991).  
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Figure 5.81 : représentation schématique du domaine de fluctuation d’un écosystème, b : du domaine de stabilisation, et c : 
de l’adaptabilité de l’écosystème. Source : Blandin et Lamotte (1988). 

5.8.2. Restauration des ecosystèmes continentaux 

5.8.2.1. Méthodes de restauration 

Le choix des méthodes de restauration est donc lié à de nombreux facteurs. La première question 
soulevée est celle concernant la source de contamination par les nutriments. Une fois celle-ci identifiée, 
les opérations de restauration passent par des actions pouvant se situer à l’échelle du bassin versant, 
et/ou de l’écosystème lui-même. La synthèse va développer ces différents points.  

5.8.2.1.1.Actions à l’échelle du bassin versant 

Sur les écosystèmes terrestres  

Les sources de pollutions dispersées dans le bassin versant peuvent être atmosphériques (Hundey et al. 
2016), industrielles (e.g. Brooks 1999, Struift et al. 2012), issues de stations d’épuration (Wang et al. 
2015), ou agricoles (Battoe et al. 1999, Sueyoshi et al. 2016, Misra et al. 2016, Hundey et al. 2016), 
diffuses ou ponctuelles, temporaires ou chroniques. Certaines études, dans des situations de pollution 
diffuse et multi-sources, recherchent les sources de contamination par mesure isotopique des 
différentes masses d’eau combinée à la modélisation (e.g. Phillips et Greggs 2003, Jaisi et Blake 2010, 
Matiatos 2016). La plupart des études de synthèse soulignent la nécessité d’agir sur les différentes 
sources de contamination afin de limiter les apports diffus et ponctuels de nutriments aux masses d’eau 
(Hansson et al. 1998), et ce en préalable aux actions portant sur l’écosystème lui-même, et en 
considérant simultanément l’azote et le phosphore, en particulier lorsque les niveaux de phosphore 
sont élevés (Jeppesen et al. 2007, >0.1–0.2 mg/l). Le contrôle impose la hiérarchisation des sources en 
termes de volume de fertilisants, et fait souvent intervenir en priorité un contrôle des sources 
ponctuelles (Battoe et al. 1999, Hilt et al. 2010), plus faciles à contrôler, même si elles peuvent être 
moins contributives aux apports que les sources diffuses (Jeppesen et al. 1999).  

La figure 5.82 synthétise ainsi les bonnes pratiques destinées à optimiser le cycle du phosphore, et à 
limiter ainsi le risque d’apport de phosphore aux écosystèmes aquatiques.  
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Figure 5.82.: Différents verrous permettant une optimisation du cycle du phosphore dans les paysages agricoles. Sharpley et 
al. 2015. 

 
Lorsque la restauration s’avère nécessaire, les actions passent par un contrôle de ces apports, des 
stocks, et des réseaux trophiques, et est associée à des coûts très importants pour la société (Hagen et 
Kleebertg 1994, Gerdeaux 2009, Louette et al. 2009).  

Certains travaux font état de la mise en place de gestion raisonnée des fertilisants, pour optimiser leur 
incorporation à la biomasse agricole (e.g. Masuka 2016, Holmes et al. 2016) et restreindre au maximum 
leur lessivage des terres arables. Ainsi des modèles proposant une gestion raisonnée du phosphore à 
l’échelle du cycle complet ont été proposés dans un numéro spécial d’Ambio, dont la figure 5.82. est 
tirée (Kleinman et al. 2015, Sharpley et al. 2015). Cette figure liste les différents verrous d’action pour 
contrôler le cycle du phosphore : stockage, transport, limitation des pertes, optimisation des méthodes 
de culture et de fertilisation. Concernant les fertilisants azotés, La diminution de l’utilisation des 
fertilisants azotés est variable d’un continent à l’autre depuis les 25 dernières années, et NH3 augmente 
encore aux USA (van Grinsven et al. 2015). Par ailleurs, cette modélisation à l’échelle planétaire montre 
que l’Europe ne devrait pas améliorer ses effluents d’azote aux mêmes horizons. 

Parmi les actions concrètes citées pour limiter les apports diffus de nutriments aux milieux aquatiques, 
sont citées la capacité d’épuration des zones humides (e.g. étangs, Torgersen et al. 2004), ou la 
replantation de forêts (Ishikawa et al. 2016), en partant du principe que les forêts sont des écosystèmes 
contribuant à diminuer les apports de nutriments aux cours d’eau (William et Hecky, 2005). Ces auteurs 
soulignent que si la résilience physico-chimique est rapide, la résilience du réseau trophique aquatique 
sera beaucoup plus lente (environ 50 ans), car les génotypes des espèces d’arbres replantés joueront 
sur les espèces d’invertébrés qui recoloniseront le cours d’eau (Compson et al. 2016), et car les espèces 
invasives pourront profondément affecter la résilience du système (McNeish et al. 2015). Les travaux 
évoquent également la pose de bandes filtrantes larges (plus de 10m) pour filtrer azote et MES, avec 
une efficacité forte sur les pollutions diffuses qui sont la source de pollution majoritaire lorsque les 
pollutions ponctuelles ont été éliminées (Chen et al. 2015b). La mise en place de bassins d’infiltrations 
(Birch et al. 2005), ou de stations d’épuration des eaux (Chen et al. 2015a), de déversoirs d’orage pour 
éliminer le phosphore issu de sources non ponctuelles, qui peuvent présenter des efficacités assez 
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élevées, de 50 à 75 % selon la méthode et le nutriment. Les communautés végétales se développant 
dans les réseaux et canaux de drainage à l’échelle des paysages, tout comme les haies, bandes 
forestières, bandes enherbées en bordure de parcelles agricoles et de cours d’eau sont autant de 
systèmes naturels de rabattement des nutriments, d’autant plus efficaces que la biomasse végétale est 
importante et la largeur de la bande végétalisée élevée, et que ces zones ne sont pas by-passées par 
des drains débouchant directement au cours d’eau (Petersen, 1992).   

Enfin, certains auteurs suggèrent l’utilisation de biocharbons sur les terres arables, pyrolisés à des 
températures suffisantes pour optimiser leur efficience, à l’échelle du bassin versant, pour piéger les 
nutriments possiblement lessivés par les eaux pluviales et limiter leur transfert vers les zones humides 
adjacentes (Lehmann & Joseph 2009). 

Sur les écosystèmes aquatiques  

Certaines opérations de restauration tentent de rabattre les nutriments circulant dans les cours d’eau 
par la création de zones humides (Horne 2000), ou la redynamisation du réseau de zones humides des 
cours d’eau (Kearney et al. 2011). Par exemple, des zones humides artificielles peuvent être construites, 
même dans le lit des cours d’eau (Maine et al. 2006, Sun et al. 2016). L’efficacité de tels procédés peut 
se révéler très efficace pour le rabattement de la demande chimique et biologique en oxygène, des 
matières en suspension et de la pollution bactériologique (plus de 90% de rabattement par rapport aux 
eaux contaminées, d’après Verhoeven and Meuleman 1999), même si les mêmes auteurs considèrent 
que le rabattement de C, N et P se situe plutôt aux alentours de 50%. Cependant, d’autres auteurs 
obtiennent, au moins sur une partie de l’année, des chiffres bien plus élevés (jusqu’à plus de 90% de 
rabattement des nutriments, e.g. Jing et al. 2001, Abed et al. 2016). Ces processus d’épuration peuvent 
être modélisés (Ji and Jin 2016), et soulignent l’importance de la végétation submergée et de la 
profondeur de l’eau pour l’efficacité du rabattement du phosphore (Jing et al. 2001). Ces zones humides 
peuvent être aménagées dans le lit de la rivière (Jing et al. 2001, Sun et al 2016), avec écoulement de 
surface ou de sub-surface, ce qui est possible lorsque la composante débit est suffisante (Chyan et al. 
2016). Elles peuvent également être indépendantes du cours d’eau, tels des systèmes d’étangs et de 
canaux, parfois avec infiltration, avec une bonne efficacité sur le rabattement des nutriments et la 
diversité zooplanctonique (Ma et al. 2015). Outre leur efficacité, les zones humides artificielles sont 
considérées comme peu onéreuses, facilement construites et maintenues, et ont une forte facilité 
d’application en particulier dans les pays en développement ou dans des zones rurales à faibles 
pressions anthropiques (Kivaisi 2001). Gopal (1999) souligne enfin que le potentiel d’épuration des 
zones humides a été fortement altéré par la régulation et le drainage des zones humides et des cours 
d’eau, et que ce potentiel pourrait être restauré.  

Certains auteurs ont enfin exploré la possibilité de construire des îles artificielles flottantes pour rabattre 
les nutriments des masses d’eau (Yeh et al. 2015, Liu et al. 2016, Marois and Mitsch 2016), qui 
permettent des rabattements comparables aux méthodes évoquées plus haut (même si certaines 
publications fournissent des valeurs de rabattement très élevées, e.g. Sun et al. 2009), mais dont la 
pertinence doit être évaluée à l’aide de modèles numériques avant la mise en œuvre (Yeh et al. 2015). 
De plus, le devenir de la biomasse produite, capable de stocker également d’autres types de 
contaminants (e.g. métaux lourds) doit être envisagé (Zhao et al. 2012).  

 

5.8.2.1.2. Action directe sur l’écosystème à restaurer 

Actions sur le compartiment physique  

Parmi les actions physiques ou chimiques envisagées pour diminuer la charge en azote et phosphore 
des masses d’eau, après élimination des sources diffuses et ponctuelles de nutriments, on peut relever 
2 grands types de méthodes :  
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- des méthodes visant à stimuler les processus physico-chimiques immobilisant les nutriments 

(e.g. piégeage du phosphore dans les sédiments).  

- des méthodes visant à éliminer physiquement le contact entre le sol pollué et la masse d’eau. 

Une méthode très largement utilisée dans les années 80 pour améliorer le statut trophique des lacs 
consiste à injecter de l’air (ou de l’oxygène, beaucoup plus efficace, Moore et al. 2012) dans 
l’hypolimnion (Beutel and Horne 1999). Cette pratique permet de diminuer la demande en oxygène du 
milieu et de conserver la stratification (Gafsi et al. 2016). Elle favorise l’apport permanent d’oxygène 
aux organismes benthiques (incluant les micro-organismes), favorisant ainsi le piégeage du phosphore, 
diminuant la quantité d’ammonium dans les couches profondes (Brzozowska and Gawronska 2009), et 
diminuant le relargage de composés toxiques potentiellement libérés en conditions anoxiques. Cette 
oxydation permet en outre la survie des poissons, et du zooplancton dans les couches d’eau fraiche, 
bien oxygénées, que cette méthode permet de maintenir. Au vu de son coût et de son caractère 
artificiel, elle reste cantonnée à des systèmes de petite taille à enjeux forts. 

Une autre technique largement testée est de soutirer l’eau de l’hypolimnion pour extraire du lac les 
nutriments et les composés réduits présents en plus grande abondance dans l’hypolimnion des lacs 
eutrophes anoxiques (Nürnberg 2007). Ce pompage a pour effet de diminuer la concentration en 
phosphore et en chlorophylle a dans l’épilimnion, d’augmenter la transparence de l’eau, de diminuer 
l’anoxie et la concentration en phosphore dans l’hypolimnion, en particulier lorsqu’il est effectué sur le 
long terme (Dunalska et al. 2014). L’effet positif sur l’exportation du phosphore est directement lié au 
volume exporté et à la concentration en phosphore des eaux, et est donc fortement dépendant de 
l’hydrologie. Le risque à maitriser est de ne pas augmenter la température de l’hypolimnion à un point 
tel que cela entraine une augmentation de la DBO et la vitesse de relargage des nutriments, mais 
également une plus grande instabilité thermique du lac, qui peut augmenter la migration des eaux de 
l’hypolimnion riches en nutriments vers la surface, et entrainer une augmentation de l’eutrophisation 
en surface. Par conséquent, la méthode est peu efficace sur les lacs peu profonds et peu eutrophisés. 
Enfin, les auteurs soulignent la nécessité de prendre en charge les eaux pompées (e.g., systèmes 
d’épuration traditionnels ou zones humides artificielles), car celles-ci peuvent conduire à 
l’eutrophisation, l’anoxie et le réchauffement des cours d’eau récepteurs.   

Enfin, plusieurs travaux mentionnent le recours au dragage des sédiments contaminés, ou le 
recouvrement de ceux-ci par des sédiments pauvres en nutriments (Yu et al. 2016). Ces auteurs 
soulignent cependant que, malgré une diminution sensible du relargage d’ammonium dans la masse 
d’eau, cette opération conduit à une libération importante de nitrates, et suggère de mesurer l’impact 
de telles mesures sur les autres compartiments de l’écosystème. D’autres expérimentations menées 
aux Pays Bas se sont révélées plus fructueuses, avec une oligotrophisation et une augmentation 
significative de l’abondance des macrophytes pour les lacs alcalins (Brouwer and Roelofs 2001). Pour 
les lacs acides, ces mêmes auteurs désapprouvent l’ajout de chaux, au profit d’une alimentation 
contrôlée de surface par des eaux alcalines, plus efficace sur le long-terme (Brouwer et al. 2002, 
Brouwer and Roelofs 2002).  

L’amélioration de la qualité trophique des écosystèmes ne s’accompagne pas forcément de 
recolonisation par les macrophytes, et cela peut être dû à la disparition de la banque de graines, du fait 
d’une eutrophisation trop ancienne, ou du dragage de celle-ci. Des opérations de revégétalisation par 
utilisation de banques de graines exogènes sont de ce fait parfois mises en œuvre (Cui et al. 2015). 

Beaucoup de méthodes encore en phase de test actuellement ont pour objectif d’utiliser les effets de 
composés chimiques sur le relargage ou la fixation du phosphore par les sédiments.  Les méthodes 
chimiques utilisées peuvent avoir pour objectif de fixer et de faire sédimenter les nutriments, en 
ajoutant par exemple des sels d’aluminium, ou de fer en milieu lacustre (Boers et al. 1992, Immers et 
al. 2015) ou du Ca(OH)2 combiné à une aération des couches profondes du plan d’eau, provoquant la 
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précipitation de calcite liée au phosphore (Dittrich et al. 2011).  L’ajout de sels d’aluminium n’est plus 
recommandé du fait de la toxicité de l’aluminium (Boer et al. 1992). En ce qui concerne le fer, le procédé 
peut se révéler efficace, mais la qualité des sels ajoutés et leur quantité est à prendre en considération, 
pour éviter d’éventuels effets toxiques (Bakker et al. 2016). De plus, les expériences soulignent l’effet à 
court terme du procédé, et le relargage d’une partie du phosphore fixé dans les mois qui suivent 
l’opération (Immers et al. 2015). Les effets du fer réduit, de l’ammonium et des sulfures sur les différents 
compartiments de l’écosystème sont par ailleurs soulignés (Kinsman-Costello et al. 2015), avec 
potentiellement une recolonisation par les macrophytes (Immers et al. 2015) mais un effet différentiel 
selon les espèces (Immers et al. 2014). D’autres types de manipulation ont été testées : l’ajout de 
bentonite, de zéolite, ou de composé hybride (bentonite-acide humique), seuls ou en combinaison 
semble prometteur et conduit d’après certains auteurs à une immobilisation durable et forte du 
phosphore dans le sédiment (∼96.6% de réduction du flux de phosphate et ∼75.2% de réduction du 
flux d’ammonium pour un mélange 1/10/10 de Bephos™,bentonite et zéolite, ces deux derniers 
composés conduisant respectivement à une immobilisation de 64% and 91.8% du phosphore et 70% 
and 35.6% de l’ammonium respectivement  (Zamparas et al. 2015). D’après ces auteurs, le Bephos™ 
augmente la part de phosphore liée à l’apatite, la plus réfractaire. D’autres composés hybrides de 
bentonite ont été testés à grande échelle, comme la bentonite alliée à une faible proportion de 
Lanthane, une terre rare (Reitzel et al. 2013, Lang et al. 2016, Douglas et al. 2016). Les travaux soulignent 
l’efficience de ce mélange dans le piégeage du phosphore, à condition que le milieu soit pauvre en 
acides humiques ou en co-anions potentiellement compétiteurs du lanthane, et à pH suffisamment 
élevé. Les travaux considèrent que l’effet toxique sur l’environnement doit être très faible, à condition 
que la concentration en lanthane reste faible dans le milieu. Les macrophytes montrent une 
augmentation de la richesse spécifique et de la profondeur de colonisation, le phytoplancton voit sa 
diversité augmenter, et les cyanobactéries disparaître, mais la question de l’impact sur les organismes 
benthiques reste à explorer, de même que la dynamique à long terme de l’écosystème, et la variabilité 
inter-lac observée (Reitzel et al. 2013, Spears et al. 2013, Copetti et al. 2016, Spears et al. 2016). L’ajout 
de biocharbon (par exemple, issu de la pyrolise de plantes utilisées en bioremédiation, Zeng et al. 2013) 
a été testé mais l’efficacité s’est révélée modeste en conditions contrôlées (Lou et al. 2016), et dépend 
de la qualité chimique du biocharbon utilisé (et donc de l’espèce végétale et de ses conditions de 
croissance), mais également de la température de pyrolise et du pH du milieu d’application (Ngatia et 
al. 2017). L’ajout de nitrate de calcium produit une augmentation efficace de l’émission de N2 par 
dénitrification, mais également un relargage important d’azote (nitrate, nitrite, ammonium) dans la 
lame d’eau, qui peut avoir des effets toxiques sur le milieu aquatique, et qui est donc à proscrire dans 
les milieux riches en ammonium (Liu et al. 2015), ou à réserver à des milieux faiblement courants.  

La figure 5.83, tirée d’une publication traitant des différentes méthodes de contrôle des cyanobactéries 
(Paerl et al. 2016), présente une synthèse efficace des différentes méthodes possibles pour diminuer 
l’eutrophisation et ses symptômes en cours d’eau.   
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Fig. 5.83. Conceptual illustration of various approaches currently in use to control CyanoHABs, including control measures in 
the watershed and within the ecosystem. A. Point and non-point source nutrient (in most cases, both N and P) input reductions. 
B. Increasing flushing rates (decreasing water residence times). C. Mechanically-enhanced vertical mixing. D. Manipulating 
food webs to encourage filtering and consumption of CyanoHABs. E. Utilizing ultrasound waves to control algal growth. F. 
Nutrient attenuation/removal through upstream wetland development. G. Application of algaecides, including copper salts, 
hydrogen peroxide. H. Encourage growth of submersed and emergent aquatic vegetation for nutrient attenuation and 
removal.  I. Dredging and capping of bottom sediments to reduce sediment-water column nutrient  regeneration.   Extrait de 
Pearl et al. (2016). 

En cours d’eau, outre les méthodes évoquées plus haut, la restauration de la qualité trophique dépend 
du contexte du bassin versant, de la qualité du sédiment, de l’oxygénation des eaux et de leur 
température. Dans les cours d’eau à granulométrie grossière, un bon contrôle des apports de 
nutriments ponctuels, mais également diffus, qui est régi par les pratiques sur le bassin versant, et 
rabattu par la présence de ripisylve, par exemple, peut conduire à une bonne résilience trophique du 
cours d’eau (Neal et al. 2000). Dans les cours d’eau à sédiment plus fin, la résilience du système est plus 
complexe à atteindre et plus fragile. Le sédiment peut, en fonction de sa texture et de sa concentration 
en matière organique, stocker de grandes quantités de phosphore, dont la labilité dépendra alors de 
multiples facteurs, contrôlés en partie par la température, le degré d’oxydation, et les processus 
d’assèchement qui pourraient l’affecter (Boström et al. 1988, Smolders et al. 2006, Kinsman-Costello et 
al. 2016). Dans ce contexte, l’amélioration de la qualité trophique du cours d’eau pourra être beaucoup 
plus difficile à atteindre. 

Actions sur le compartiment biologique 

Les nutriments pouvant être en majeure partie contenus dans le phytoplancton, et en particulier les 
cyanophycées, d’autres méthodes consistent à les faire floculer et sédimenter en utilisant par exemple 
de l’alun (chlorure d’aluminium), seul (Smith et al. 2016) ou combiné au chitosane (dérivé de la chitine 
ayant une forte affinité pour les graisses, Yuan et al. 2016 ; Noyma et al. 2016), de l’amidon cationique 
(Shi et al. 2016). Ces expériences produisent en général une sédimentation des cyanophycées, une 
chute du phosphore biodisponible dans le sédiment et du phosphore soluble dans l’eau, mais les 
conséquences négatives probables pour les communautés vivantes ne sont que rarement évoquées.  
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Certaines pratiques consistent également à planter des herbiers aquatiques et/ou à exporter la 
biomasse végétale produite naturellement dans l’écosystème pour exporter le phosphore (cette 
approche prenant rarement en compte les bénéfices écologiques apportés par la matière fauchée ; voir 
par exemple les aspects de recyclage sous forme de fertilisants et de nourriture pour animaux (Quilliam 
et al. 2015) et les biochars évoqués plus haut). Certaines espèces testées (comme Vallisneria natans) 
sont extrêmement résistantes à l’eutrophisation par l’ammonium, et peuvent donc être utilisées sans 
dragage préalable du sédiment (Zhu et al. 2015), les plantes flottantes peuvent avoir des performances 
différentes, mais les formes de croissances flottantes ont en outre l’avantage sur les plantes submergées 
d’être efficaces pour modérer le réchauffement des eaux et limiter la croissance du phytoplancton, 
comme en témoigne la comparaison Ceratophyllum et Eichornia réalisée par (Sung et al. 2015). Le rôle 
de la modification hydraulique causée par les plantes sur les flux de sédiments et de nutriments est peu 
étudiée, malgré la très forte influence des macrophytes sur l’hydraulique (Li et al. 2015a), et les flux 
sédimentaires (Clarke 2002, Liffen et al. 2011) potentiellement eutrophisés (Klaus et al. 2011).  

L’utilisation combinée de gastéropodes et de végétaux aquatiques peut se révéler encore plus efficace 
que les végétaux seuls, au moins en mésocosmes, les gastéropodes seuls n’étant pas efficaces selon 
Zhang et al. (2015). Cependant, il est probable que la capacité des organismes animaux à améliorer la 
qualité trophique des écosystèmes soit sous-évaluée, comme le souligne (Gifford et al. 2007). Ainsi, une 
autre étude en mésocosme souligne l’efficacité potentielle de Lymnea (Jin et al. 2015). Toujours Gifford 
et al. (2015) soulignent l’efficacité des huitres perlières pour améliorer la qualité trophique des lagunes, 
même si l’efficacité d’un autre bivalve, Dreissena polymorpha est contestée par l’étude de Greene et al. 
(2015) qui n’observent pas de diminution de la concentration en P dans l’eau après l’introduction de 
Dreissena, mais plutôt un découplage entre P et chlorophylle a. Enfin, le recours à des pêches sélectives 
est fréquemment évoqué pour éliminer les espèces responsables du broutage du zooplancton et des 
macrophytes, et pour ramener des eaux limpides à macrophytes (Hansson et al. 1998). Cependant, les 
résultats de ces pratiques sont souvent en deçà des espérances, car ces pêches sélectives favorisent le 
recrutement de poissons zooplanctonivores et/ou benthivores, au moins dans leur jeunes stades, et 
provoque des réponses « en dents de scie » de la croissance des macrophytes et de la limpidité des eaux 
(Hansson et al. 1998). Lorsque les préconisations sont remplies (75% de réduction des poissons 
planctivores, en moins de 3 ans, réduction des poissons benthivores et des recrutements de juvéniles, 
amélioration des conditions de recrutement des macrophytes, et diminution des intrants phosphorés), 
on observe cependant une amélioration sensible de la qualité du lac (dominance de végétation et eaux 
claires) en 5 ans environ.  Mais Jeppesen et al. (2012) et Bernes et al. (2013, 2015) en soulignent les 
limites : l’élimination des planctivores et des benthivores conduit le plus souvent à augmenter la 
profondeur de transparence mesurée au disque de Secchi et la concentration en Chloa l’année 
d’inervention et pour une période d’environ 3 ans. L’effet s’estompe après cette période, montrant pas 
conséquent des résultats peu encourageants sur le long terme.Dans les cours d’eau, la présence d’une 
plaine alluviale fonctionnelle, avec zones humides et forêts alluviales, ou a minima une ripisylve, favorise 
également le processus de rabattement des nutriments qui seront alors en grande partie consommés 
par la végétation aquatique et ripariale, en limitant aussi les apports de sédiments contaminés au cours 
d’eau (Lester and Boulton 2008, Dosskey et al. 2010, Teufl et al. 2013). Le rôle des débris de bois (large 
woody debris, LWD de la littérature anglo-saxonne) dans les processus de dénitrification est également 
bien connu. Ils sont très efficaces pour dénitrifier, d’autant plus que la surface colonisée par les biofilms 
est importante (Lazar et al. 2014).  

5.8.2.2. Mesure des bénéfices 

5.8.2.2.1. Paramètres mesurés 

Les paramètres mesurés pour évaluer l’efficience du processus de remédiation sont souvent les 
paramètres directement visés par l’opération (e.g. azote et phosphore, Richards and Baker 1993, 
Bootsma et al. 1999, Brouwer et al. 2002, Paerl et al. 2016, Rasanen et al. 2016), ou les paramètres de 
contrôle de leur labilité ( e.g. l’oxygène et la stratification thermique, Gafsi et al. 2016) ; les auteurs 
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déplorent souvent ce manque d’exhaustivité, comme en témoignent les éléments bibliographiques ci-
dessus. Lorsque les paramètres biologiques sont pris en considération, ils peuvent être de nature variée, 
et les auteurs ne justifient pas toujours clairement les motivations du choix de telle ou telle métrique. 
De nombreuses études utilisent la composition des végétaux aquatiques, et parfois leur biomasse, en 
vertu du pouvoir indicateur des espèces, et de leur lien direct avec la disponibilité en nutriment pour 
leur croissance (e.g. Bootsma et al. 1999, Brouwer et al. 2002). Certains auteurs se focalisent sur les 
invertébrés aquatiques, dont la présence et le régime alimentaire sont contrôlés par le degré 
d’oxydation de la lame d’eau et la quantité de carbone organique, eux même directement contrôlés par 
la trophie du milieu. Ainsi, certains auteurs utilisent les invertébrés aquatiques et leurs indices 
normalisés, avec le problème que les points de basculement des communautés sont supérieurs au seuil 
législatif, rendant ces indices potentiellement inefficaces pour déceler l’amélioration (Sundermann et 
al. 2015). Ces auteurs préconisent donc des indices adaptés, tels l’ EPT reposant sur le tryptique 
(Ephemeres, Plecoptères, Trichoptères), groupes qui sont considérés comme polluo-sensibles, et 
sensibles également à la géomorphologie et la morphologie du cours d’eau (Doll et al. 2016). Certains 
auteurs utilisent même un seul groupe, (comme par exemple les chironomes, Walkowiak et al. 2016), 
qui présentent l’avantage, du fait de leur stade larvaire benthique, d’être très sensibles au degré 
d’oxydation du sédiment, et à la qualité de la matière organique. Des métriques assez globales sont 
parfois utilisées, comme la diversité alpha et beta (ici pour des insectes Sueyoshi et al. 2016), ou la 
diversité fonctionnelle, globale ou par niveau trophique (Hulot et al. 2000). Les auteurs peuvent 
s’intéresser également au plancton. Lorsque la donnée diachronique a été récoltée sur matériel frais, il 
est bien sûr possible de mesurer directement la composition des communautés planctoniques au fil du 
temps, ou la biomasse et la croissance du périphyton (Bowes et al. 2007) et d’en déduire le degré de 
résilience de l’écosystème et la vitesse avec laquelle cette résilience s’opère (e.g. Kelly and Wilson 2004, 
Wu et al. 2015). Les communautés microbiennes sont également souvent considérées, soit directement  
(activité, structure et fonction, e.g. Rasanene et al. 2016, Meyer-Reil and Koster 2000), soit en mesurant 
les métabolites produits, comme les acides gras produits par les biofilms, utilisés pour identifier le 
régime thermique et la trophie des sites (DeForest et al. 2016). Certaines métriques permettent d’avoir 
une vision diachronique du processus d’eutrophisation ou d’oligotrophisation post restauration sur le 
temps long, comme les pigments des algues fossiles, telles les chlorophytes et les algues siliceuses, dont 
l’abondance est corrélée aux phosphates, et qui sont dosés pour mesurer la résilience d’un système 
depuis 1960 à l’aide de l’analyse d’une carotte de sédiment (Chen et al. 2016b).  

Un certain nombre de travaux proposent des indices intégrateurs, à partir de métriques physiques et 
biologiques, pour mesurer le degré d’eutrophisation des milieux aquatiques. Ainsi, Ochocka and 
Pasztaleniec (2016), Ejsmont-Karabin and Karabin (2013), Zalack et al. (2010) ou Carvalho et al. (2013) 
détaillent les indices mis au point pour le plancton animal ou végétal ; d’autres ont été élaborés pour 
les végétaux aquatiques (Hansen and Snickars 2014, Kolada et al. 2014, Ciecierska and Kolada 2014, Seo 
et al. 2014, Karus and Feldmann 2013), ou pour les invertébrés (Sandin and Johnson 2000, Smith et al. 
2007, Krodkiewska and Kostecki 2015, Pereira et al. 2016), ou enfin pour les poissons (Argillier et al. 
2013, Lyche-Solheim et al. 2013, Menezes et al. 2015). Rares sont les publications qui comparent 
différents indices, et tentent de les unifier (e.g. Kolada et al. 2016, Rocha et al. 2015, Christia et al. 2014, 
Hu et al. 2014, Niemi et al. 1993), comparaisons indispensables, car elles pourraient guider le 
gestionnaire vers l’optimisation de la mesure de la réponse biologique, mais qui peuvent masquer 
l’intérêt particulier d’un compartiment biologique dans l’analyse de l’eutrophisation dans un contexte 
biogéochimique, géologique et climatique particulier (Lyche-Solheim et al. 2013). La redondance 
d’indices doit donc être considérée avec parcimonie.  

 

5.8.2.2.2. Temps de résilience observé 

La résilience de la qualité trophique des eaux peut être très rapide en cours d’eau (e.g., rabattement de 
75% du phosphore dans un cours d’eau calcaire avec la mise en place d’une station d’épuration, et ce 
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en 1 an), et même en lac peu profond (e.g. en 3 ans, amélioration significative de la qualité trophique 
d’un lac peu profond après biomanipulation et élimination des sources de phosphore (Hansson et al. 
1998). Cependant, dans certaines situations plus complexes (e.g. lagunes, baies, ou écosystèmes de plus 
grande taille, ou plus profonds), le processus peut être beaucoup plus lent : dans l’exemple choisi par 
Little et al., après 30 ans, l’écosystème est encore soumis à de fortes périodes d’anoxie, malgré une 
amélioration sensible de la qualité des eaux depuis 1970 (Little et al. 2000). Une synthèse partielle des 
retours d’expérience (Tableau 5.7) concernant les opérations de restauration souligne que pour la 
plupart des lacs étudiés, la résilience, a minima les concentrations en phosphore, peuvent être assez 
rapides (moins de 10 ans). Concernant les communautés vivantes, les résultats sont plus contrastés : les 
végétaux recolonisent lentement les sites, même si on peut avoir une bonne réapparition des espèces. 
Les invertébrés sont a priori beaucoup moins résilients, avec des pas de temps pouvant dépasser 30 ans 
(éphéméroptères). De même, certains auteurs soulignent la lenteur avec laquelle le réseau trophique 
se reconstitue (environ 50 ans après une coupe de bois), et soulignent le manque de pérennisation des 
résultats observés dans certaines situations. De même, il s’avère, au moins pour les restaurations 
lacustres, que le succès de restauration peut varier sensiblement d’un lac à l’autre, pour les mêmes 
opérations de restauration, soulignant l’effet important de la profondeur et de la surface du lac dans la 
résilience observée. Dans les situations d’échec, de nouvelles expérimentations, consistant à creuser 
des gravières profondes dans la zone peu profonde du lac, afin de piéger les sédiment fins eutrophisés, 
ou de créer des îles pour réduire le fetch du lac (surface uniforme offert aux vents), ont été proposées 
(Gulati and van Donk 2002), mais l’efficacité de ces mesures en termes de résilience reste à évaluer et 
s’inscrit forcément dans le temps long (plus de 10 ans).  
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Tableau 5.7. Temps de résilience observés dans différentes opérations de restauration.  
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Causes d’échec des restaurations 

Parmi les causes susceptibles d’affecter la réussite des opérations de restauration sont évoquées le 
changement climatique, susceptible  d’augmenter la température de l’eau et l’hypoxie du sédiment, et 
par conséquent la mobilité du phosphore (Jeppesen et al. 2010). Celui-ci peut aussi intervenir 
indirectement, via le déséquilibre des peuplements piscicoles, qui tendent à s’homogénéiser et à perdre 
leur diversité fonctionnelle (Menezes et al. 2015), mais également par la recolonisation des sites 
restaurés par des espèces exogènes, susceptibles de modifier le fonctionnement de l’écosystème (e.g. 
poissons omnivores, Jeppesen et al. 2000, ou poissons benthivores, augmentant la remise en 
suspension du phosphore (Jude et al. 1996). D’autres espèces invasives, en modifiant en profondeur les 
réseaux trophiques, par exemple par leur activité de prédation, peuvent également mettre en péril les 
opérations de restauration (Souti-Grosset el al. 2016). 

Certains auteurs (e.g. Thomas et al. 2016) soulignent la vulnérabilité différentielle des sols aux lessivage 
des nutriments, en fonction de leur granulométrie et de leur rugosité, insistant sur les risques 
d’eutrophisation (azote et phosphore) beaucoup plus élevés dans les zones où le bassin versant 
présente des sols peu épais et à faible rugosité. De surcroît, le type de végétation (e.g. roselières versus 
phalaridaies peut modifier la remobilisation de la matière organique et les processus de nitrification (De 
Jager et al. 2015). Certains auteurs ont développé un indice de stress, intégrant différentes dimensions 
de facteurs anthropiques susceptibles d’affecter les organismes, et l’ont testé sur les végétaux 
aquatiques des étangs, démontrant que les métriques et les formes de croissances des végétaux 
répondent de manière différentielle à la combinaison de stress, et que l’eutrophisation peut être un 
facteur parfois secondaire dans l’altération des écosystèmes, comparativement à d’autres facteurs 
anthropiques (Han et Cui 2016).  Ainsi, Emilson et al. (2016) montrent que les communautés 
microbiennes des cours d’eau peuvent être altérées par une histoire des pratiques anthropiques sur le 
bassin versant, diminuant ainsi leur efficacité fonctionnelle.  Enfin, le fait que la restauration se 
focalisesur les seuls paramètres directement liés à l’eutrophisation,sans tenir compte des altérations 
physiques des cours d’eau (e.g. hydrologie, qualité et structure des habitats physiques), ne permettent 
pas une bonne résilience des communautés d’invertébrés des cours d’eau impactés (Cook et al. 2015). 
De même, l’effet des vagues, qui lui-même dépend de la surface du milieu aquatique et de son 
positionnement par rapport aux vents dominants, peut être un facteur bien connu d’échec des 
restaurations, en favorisant la remise en suspension du sédiment, et empêchant la recolonisation 
végétale (Van Zuidam and Peeters 2015), ou arrachant directement les végétaux lorsque leur densité 
devient trop faible,  via la contrainte hydraulique (Schoelynck et al. 2015) 

De surcroît, l’efficacité de procédés de restauration peut être diminuée par d’autres facteurs 
anthropiques tels que la présence de micro-polluants, qui peuvent diminuer l’efficacité des plantes 
épuratrices (e.g., antibiotique sulfadiazine qui diminue significativement la croissance et la biomasse de 
la plupart des macrophytes testés (Chen et al. 2016a) oule trinitrotoluène, qui peut également affecter 
l’efficacité de l’épuration biologique (Nitoi et al. 2015)). De même, probablement du fait de leur activité 
allélopathique , les HAB peuvent également inhiber la croissance des végétaux et affecter leur activité 
épuratrice  (Xu et al. 2015). 

Lorsque les auteurs utilisent des adjuvants chimiques (alun, fer, bentonite, chaux, etc), les effets de ces 
adjuvants peuvent être fortement dépendants de la qualité des sédiments dans le milieu aquatique. 
Ainsi, dans le cas de la remédiation utilisant du fer,  le succès dépend de la présence de matière 
organique et de silicate réactif, qui diminuent l’efficacité du piégeage (Merino-Martos et al. 2015). 

5.8.2.2.3. Apport de la modélisation 

De nombreux travaux ont recours à des modèles pour appréhender les différentes dimensions du 
processus d’eutrophisation, la vitesse de résilience, son efficacité, et les temps de réponse des 
compartiments impactés. Ces modèles peuvent simuler les réseaux trophiques, en reconstruisant le 
réseau d’interaction entre les niveaux trophiques, et les différents compartiments biologiques, et 
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prendre en considération la dynamique des nutriments et des composés clefs régissant leur 
biodisponibilité (e.g. oxygène). De tels modèles peuvent déterminer le rôle des différentes espèces de 
poisson et leur impact sur la cascade trophique : la diversité des poissons est essentielle pour préserver 
les écosystèmes des simplifications des cascades trophiques, déclenchant le passage vers des eaux 
turbides. 

D'autres modèles se focalisent sur les flux de nutriments et tentent de reconstruire à partir de données 
récoltées sur le long terme, les flux d’azote passés et à venir, en fonction des pratiques (régulation des 
cours d’eau, augmentation de la productivité, van Grinsven et al. (2015)). De tels modèles sont 
également développés pour les systèmes fluviaux, afin de hiérarchiser les éléments capables de piéger 
le phosphore (Gonzalez-Sanchis et al. 2015). La modélisation peut identifier à l’échelle des bassins 
versants les hot spots de dénitrification potentielle, et servir de base pour les choix de restauration 
(Pinay et al. 2015). 

Certains modèles développés permettent de prioriser les opérations de restauration et d’en prédire le 
bénéfice (Wu et al 2006) : par exemple, d’où viennent les nutriments responsables de la dynamique du 
plancton (sédiment, apports externes, recyclage interne) et quel est le facteur limitant (P, ou N et P, les 
rapports entre ces éléments ?) et ainsi de déterminer si le contrôle des intrants suffira pour la 
restauration, ou s’il faudra envisager d’autres actions (e.g. blocage des nutriments du sédiment, Li et al. 
2015b) 

Certains auteurs utilisent des modèles pour prédire les sorties des zones humides artificielles de grande 
envergure : le débit, la vitesse du courant, les matières en suspension et les nutriments (Jin and Ji 2015). 
La modélisation permet également, dans la même logique, de déterminer les variables de contrôle de 
l’efficacité des stations d’épuration (Chen et al. 2015a).  

Enfin, certains modèles, comme celui développé sur le lac Erié, ont pour objectif de prévoir la résilience 
de groupes taxonomiques après une restauration trophique, en fonction des différentes pressions 
concomitantes (Kolar et al. 1997).   

 

5.8.3.  Restauration des milieux marins 

La conséquence la plus délétère de l’eutrophisation est l’anoxie des eaux qui excluent pratiquement 
toute vie animale. De plus, les milieux anoxiques favorisent le recyclage du phosphore et de l’azote à 
l’interface eau-sédiment, générant une forme de cercle vicieux. Conley (2012) a commenté l’application 
potentielle à la mer Baltique de techniques d’oxygénation : le brassage de l’eau par des pompes est 
coûteux et modifie la circulation et la température naturelle des eaux. Pour Conley (2012), la 
réoxygénation rapide des eaux risque aussi de favoriser la colonisation de vers fouisseurs qui pourraient 
relarguer dans l’eau les contaminants enfouis de la mer Baltique.  

Une autre conséquence importante de l’eutrophisation réside dans l’accumulation de nutriments dans 
les sédiments, en particulier le phosphore (Boers et al. 1998). Les traitements des sédiments par de la 
cendre de charbon en granulés (Asakoa et al. 2009) ou des produits chimiques comme le polychlorure 
d’aluminium (Rydin 2014), ont une portée géographique limitée et leurs effets sur le long terme posent 
question (Conley 2012). L’abattement des concentrations de P et N dans l’eau contribue naturellement 
à la diminution des stocks sédimentaires par simple échange diffusif. En milieu marin, les modèles 
s’intéressent à aussi bien à N qu’à P et Si. Un des tout premiers modèles sur la restauration naturelle 
des sédiments côtiers marins en N suggère plusieurs dizaines d’années pour envisager un retour à des 
conditions de référence (Stoetaert et Middleburg 2009). 
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5.8.3.1.  Actions sur les causes 

L’enrichissement des eaux marines en nutriments provient essentiellement des activités humaines sur 
les bassins versants. Le temps de résidence est un cofacteur important de l’eutrophisation des 
écosystèmes côtiers. Théoriquement, l’augmentation du taux de renouvellement de leurs eaux devrait 
favoriser l’exportation des nutriments dans les eaux océaniques. Cependant, l’intervention sur la 
géomorphologie et l’hydrodynamisme des écosystèmes aquatiques nécessiterait une connaissance 
approfondie sur les réponses des biocénoses à ce type d’aménagement (Valiela et al. 1997). 

La diminution des apports de N et P dans les eaux côtières est une voie nécessaire mais non exclusive 
pour les restaurer par rapport à l’eutrophisation. Le transfert de nutriments d’amont en aval le long du 
continuum peut être ralenti par des aménagements sur les bassins versants comme l’utilisation de 
fossés de drainage végétalisés pour retenir les particules et abattre les nutriments dissous (Moore et al. 
2010), la restauration des zones ripariennes (Hassett et al. 2005, Leigh et al. 2013) et humides (Paludan 
et al. 2002). Ce type d’aménagement ne peut cependant pas se substituer à une diminution des 
pressions (Camacho et al. 2012). 

Les rejets industriels et domestiques peuvent constituer une source importante de nutriments pour les 
écosystèmes côtiers. Leur traitement pour N et P conduit inévitablement à une amélioration lorsqu’ils 
sont à l’origine d’un état eutrophe voire hyper eutrophe (Brosnan et O’Shea 1996, Mallin et al. 2005). 
Les flux diffus en particulier, ceux de l’agriculture, sont plus difficiles à abattre (Boesch et al. 2001). Le 
niveau d’eutrophisation des écosystèmes littoraux dépend en partie de celui des écosystèmes qui les 
alimentent en eaux douces et donc des actions de restauration effectuées en amont du continuum eau 
douce/eau de mer (Paerl 2009). Les actions pour abattre les concentrations de nutriments dans les 
fleuves des pays occidentaux ont été plus efficaces pour P que pour N, conduisant à une augmentation 
ces dernières décennies des rapports N:P dans les eaux douces qui alimentent les mers côtières 
européennes (Grizzetti et al. 2012). Ce déséquilibre stœchiométrique dans la fertilisation des eaux 
côtières est susceptible d’entraîner de profonds changements dans les réseaux trophiques (Conley 
2000, Glibert 2010, Glibert et al. 2011). Ainsi, Yamamoto (2003) estime que la baisse préférentielle des 
concentrations de P par rapport à N dans les apports de nutriments à la Mer de Seto (Japon) a 
probablement changé la composition des producteurs primaires et ainsi contribué au déclin de la pêche. 
La stratégie de n’abattre que le phosphore dans les apports aux écosystèmes aquatiques (Schindler et 
al. 2008, Schindler 2012) aggraverait donc le déséquilibre nutritionnel qui existe déjà dans un certain 
nombre d’eaux côtières. Avant d’établir une stratégie unique à tous les écosystèmes, il semble 
nécessaire de mieux en comprendre le fonctionnement (voir Schindler et Hecky 2009, Schelske 2009, 
Bryhn et Håkanson 2009, Jacoby et Frazer 2009, Conley et al. 2009, à la suite de Conley et al. 2009).  

5.8.3.2. Actions sur les symptômes 

Les actions sur les symptômes consistent à agir sur les producteurs primaires : phanérogames, 
macroalgues et microalgues. 

Les phanérogames (herbiers à zostère, posidonies, cymodocées, etc.) constituent le plus souvent les 
principaux représentants des végétaux des écosystèmes marins peu profonds possédant des sédiments 
meubles. Un certain nombre d’actions de restauration consistent à replanter des phanérogames 
(Bastyan et Cambridge 2008, Hengst et al. 2010). Mais les sédiments doivent auparavant présenter un 
certain degré de restauration, car de fortes concentrations en nutriments comme l’ammonium peuvent 
s’avérer toxiques pour les phanérogames (Kaldy et al. 2004). D’autre part, les actions de replantage ne 
peuvent le plus souvent se limiter qu’à quelques hectares (Leschen et al. 2010). 

La prolifération des macroalgues sur les estrans est devenue emblématique de l’eutrophisation du 
littoral. L’exploitation de ces macroalgues peut constituer une aide à la restauration et une ressource 
économique (Smetacek et Zingone 2013). L’enlèvement des tapis de macroalgues limite les anoxies liées 
à leur décomposition et évitent dans la mesure du possible la dégradation des biocénoses benthiques 
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sous-jacentes. La collecte des macroalgues favorise l’exportation des nutriments de l’écosystème. Les 
macroalgues collectées peuvent être ensuite valorisées. En France, le CEVA (Centre d’Étude et de 
Valorisation des Algues), labellisé Institut Technique Agro-Industriel par le ministère en charge de 
l’agriculture et de la pêche, a dans ses missions d’étudier et d’exploiter les macroalgues. 

Des actions curatives ont aussi été mises en place pour limiter les effets néfastes des proliférations de 
microalgues, en particulier celles présentant des effets toxiques pour les fermes piscicoles et 
conchylicoles. Différentes approches ont été testées, comme la dispersion directe d’argiles sur les 
blooms de microalgues (Sengco et al. 2001, Lu et al. 2015). D’autres voies de lutte contre les 
proliférations microalgales ont été explorées comme l’utilisation de zooplancton, de virus et de 
bactéries algicides (Imai et al. 2006). Cependant, tous ces traitements peuvent entraîner des 
modifications dans l’écosystème dont toutes sont probablement loin d’être connues. Archambault et 
al. (2004) ont montré par exemple que l’addition répétée d’argiles dans le milieu pouvait entraîner des 
perturbations dans la croissance du bivalve fouisseur Mercenaria mercenaria. 

Si la restauration des espèces qui exercent un contrôle sur le phytoplancton, comme les populations 
naturelles de bivalves filtreurs, peuvent participer à celles des réseaux trophiques (Fulford et al. 2007), 
elle ne peut vraiment servir de lutte contre l’eutrophisation à des niveaux naturels de biomasse 
(Pomeroy et al. 2006, Fulford et al. 2010). En revanche, la culture de bivalves filtreurs peut s’avérer 
efficace pour accompagner l’oligotrophisation de certains écosystèmes côtiers car la récolte constitue 
une exportation de nutriments de l’écosystème (Carmichael et al. 2012, Petersen et al. 2014). Mais les 
élevages de bivalves modifient les cycles biogéochimiques des nutriments, en particulier le recyclage 
des nutriments dans leur environnement immédiat (Souchu et al. 2001, Stadmark et Conley 2011) et les 
activités conchylicoles peuvent parfois être des vecteurs d’anoxie (Chapelle et al. 2001). 

5.8.3.3. Résultats sur les écosystèmes cotiers 

Les critères pour évaluer la restauration reposent sur la reconstitution structurelle et fonctionnelle des 
écosystèmes. 

Dans les écosystèmes côtiers peu profonds, la recolonisation des fonds par les producteurs primaires 
passe d’abord par la diminution de la biomasse phytoplanctonique. Dans le cas d’écosystèmes 
eutrophes et hypereutrophes, un abattement substantiel des apports en nutriments conduit souvent à 
celui de la biomasse phytoplanctonique, mais il reste difficile de prévoir quelle structure prend la 
nouvelle communauté phytoplanctonique (Collos et al. 2009, Lie et al. 2011, Leruste et al. 2016). 
Lorsque la biomasse microalgale devient suffisamment faible pour permettre un retour à l’éclairement 
des fonds, les herbiers peuvent coloniser à nouveau les sédiments comme dans le cas de la baie de 
Tampa (US-Floride, Greening et Janiki (2006). Parfois, la restauration des producteurs primaires 
benthiques reste bloquée au stade des macroalgues (Troell et al. 2005). Lorsque les herbiers sont 
restaurés, les invertébrés benthiques qui leur sont associés peuvent se re-développer à nouveau 
(Lardicci et al. 2001, Verdelhos et al. 2005). Le retour de grands prédateurs comme les loutres de mer 
peut lui-aussi accélérer la reconquête des herbiers au travers d’un système de cascade trophique 
(Hughes et al. 2013). Cet exemple traduit la complexité des réponses d’un écosystème à une 
modification des intrants en nutriments, en l’occurrence leur diminution. Comme le montrent Diaz-
Pulido et al. (2009) avec différents récifs coralliens, la restauration des écosystèmes marins est sans 
doute propre à chaque écosystème (Duarte et al. 2015).  

Des écosystèmes côtiers emblématiques ayant fait l’objet d’une stratégie de réduction des apports de 
nutriments comme les baies de Chesapeake et de Tampa, les eaux côtières danoises ou la mer des 
Wadden (partie hollandaise), ont en effet des trajectoires de restauration différentes (Carstensen et al. 
2011). Mais ils ont en commun avec la Mer Baltique (Möllmann et al. 2009) et avec d’autres 
écosystèmes marins, de ne pas avoir retrouvé leur structure d’origine, en tout cas celle définie comme 
référence (résilience de type b, figure 5.79).  
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L’évolution du climat, en particulier l’augmentation de température, est évoquée pour expliquer ce 
changement de référence (voir Riemann et al. 2016 pour les eaux côtières danoises, Williams et al. 2010 
et Harding et al. 2015 pour la baie de Chesapeake, Möllmann et al. 2009 pour la mer Baltique). La 
surpêche (Mer Noire, Oguz et Velikova 2010 pour la Mer Noire, Möllmann et al. 2009 pour la mer 
Baltique) mais aussi les pesticides (Sundbäck et al. 2007) sont autant de facteurs venant interférer avec 
la baisse des apports en nutriments dans la réorganisation des écosystèmes. Les écosystèmes se 
recomposent parfois avec des espèces invasives qui peuvent contribuer à leur restauration (Norkko et 
al. 2012). Ce dernier exemple illustre le fait que les écosystèmes ont tendance à retrouver plus 
facilement leurs fonctionnalités que leur structure (Duarte et al. 2015). 

5.8.4. Conclusions 

La connaissance encore partielle des évolutions tendancielles  des phénomènes d’eutrophisation rend 
encore plus ténu celle des processus de restauration des écosystèmes marins. Il n’existe probablement 
pas de stratégie unique pouvant s’appliquer à tous les écosystèmes marins et les réponses à un 
changement dans la fertilisation sont probablement de type idiosyncratique (Duarte et al. 2015), c’est 
à dire qu’elles sont susceptibles de varier autant qu’il y a d’écosystèmes. 

Dans la plupart des cas, les actions sur le bassin versant sont fondamentales pour envisager la 
restauration des écosystèmes aquatiques par rapport à l’eutrophisation (Gee et al. 2010). Même si les 
seuls traitements des symptômes ou des conséquences de l’eutrophisation peuvent paraître vains, ils 
s’avèrent pertinents dans certains cas, en particulier lorsqu’ils sont conjugués avec un traitement des 
causes. 

Il est apparu difficile de trouver des exemples d’écosystèmes marins ayant fait l’objet d’une restauration 
aboutie par rapport à l’eutrophisation. Ceux pour lesquels une diminution des apports de nutriments a 
été réalisée n’ont pas encore atteint les critères associés à la référence. Compte tenu des estimations 
du temps qu’il faut aux sédiments pour exporter naturellement leurs excédents en nutriments (plusieurs 
dizaines d’années), on ne peut que constater que les échelles de temps liées au fonctionnement des 
écosystèmes se produisent sur plusieurs cycles de gestion (Kemp et al. 2009).  

Il reste donc beaucoup d’inconnues sur les processus de restauration des écosystèmes aquatique par 
rapport à l’eutrophisation en raison : 

• du manque de connaissances sur le fonctionnement des écosystèmes aquatiques, en particulier  
• des interactions avec les autres altérations. 
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5.9. Vulnérabilité  

Yves Souchon 

Irstea Lyon 

5.9.1. Le concept de vulnérabilité 

La notion de vulnérabilité est mobilisée dans différentes sphères thématiques, tant bio-physiques, 
écologiques que socio-économiques pour évaluer un risque d’altération directe ou indirecte du bien 
être humain4 ou des écosystèmes (Ader, 2006 ; Barcena et al., 2017 ; voir aussi De lange et al., 2010 et 
Hufschmidt, 2011, pour des analyses plus complètes du concept). Les grandes expertises mondiales, 
telles le Millenium Ecosystem Assessment (MEA, 2005) ou l’Intergouvernemental Panel on Climate 
Change (IPCC, 2001, 2007 a et b, 2014) ont mobilisé ce concept dans un cadre mondial onusien.  

On retiendra qu’une analyse de  vulnérabilité suppose (i) une cible, partie d’un système général (ex. les 
écosystèmes riverains vis-à-vis des inondations, écosystèmes côtiers par rapport à l’érosion, des 
segments de cours d’eau par rapport à des pollutions), (ii) un risque d’altération de cette cible (ex. pour 
les inondations et l’érosion on s’intéressera  à des aléas météorologiques et à leur traduction en 
caractéristiques  hydrauliques ; pour les pollutions à des charges polluantes), (iii) une sensibilité de cette 
cible à l’altération, c’est à dire une capacité à supporter l’ (les)évènement (s) perturbateurs et leur 
intensité et (iv) une capacité à se reconstruire ultérieurement (résilience).   

Ces différentes composantes de la notion de vulnérabilité varient avec les propriétés intrinsèques des 
écosystèmes récepteurs et avec les enjeux sociétaux. La vulnérabilité est donc à définir avec soin pour 
ces différentes composantes, cible, risque d’altération, sensibilité, résilience, en maîtrisant bien et en 
rendant explicite toute la chaine de causalités directes et indirectes qui les relie. Il est essentiel de bien 
préciser le cadre spatial et temporel de l’exercice et ses limites de confiance. 

A noter que dans le cadre de la directive nitrates, des zones dites vulnérables ont été instituées dans les 
secteurs où les teneurs en nitrates avoisinent les 50 mg/L ; mais il s’agit d’une cible santé humaine, hors 
champ de cette expertise et non de la vulnérabilité écologique des milieux. En 2013, les zones 
vulnérables couvraient 55 % de la SAU (Surface Agricole Utile) française (Soes, 2014). 

5.9.2. Application du concept de vulnérabilité à l’eutrophisation 

La notion de vulnérabilité est appréciée dans la sphère de la gestion des cours d’eau, car elle permet en 
théorie d’adapter les réglementations à la réalité des situations rencontrées. La majorité des analyses 
de risque proposées jusqu’alors par la littérature reposent essentiellement sur une base hydro-géo-
chimique : elles calculent un transfert de nutriments depuis les bassins versants jusqu’aux cours d’eau 
selon différents modèles des plus frustes aux plus sophistiqués (chap. 5), parfois calés avec un faible 
nombre de stations de contrôle (ex. stations de réseaux de surveillance) et estiment un risque 
eutrophisation sur la seule base de seuils de flux et concentrations en nutriments. Par exemple, au 
niveau de l’Europe, le JRC a publié un risque d’eutrophisation défini a priori sur les limites de 
concentrations en mg/L N : 0,5 = risque faible ; 0,5 à 1,5 = risque moyen et > 1,5 risque fort. Ajouté au 
fait que le P n’est pas pris en considération, notamment pour les masses d’eau continentales, et au vu 
des concentrations connues sur le continent européen, qui sont en général beaucoup plus élevées, ce 

                                                           
4 Human well-being: the condition of living well. It has multiple constituents, including basic material for a good life, freedom of choice and 
action, health, good social relations, and security. These constituents, as perceived by people, are situation dependent, reflecting local 
geography, culture, and ecological circumstances. Sensu MEA. 
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calcul de risque effectué à une maille lâche de 180 km² est très peu performant pour discriminer 
finement des situations continentales à risque. 

Au final, il existe encore très peu de prise en charge intégrale (risque chimique et écologique) de la 
vulnérabilité  à l’eutrophisation des hydrosystèmes dans la littérature scientifique, d’une part parce que 
les univers disciplinaires sont séparés et communiquent peu ou parce qu’ils opèrent à des échelles 
disjointes (ex. hydro-géochimie des bassins versants versus écologie des hydrosystèmes), d’autre part 
parce que la cible ultime concerne majoritairement le milieu marin, ce qui conduit à établir des bilans 
assez globaux dans les hydrosystèmes continentaux, parfois pour N seulement (Billen et al., 2011) et 
plus rarement pour N et P (Leip et al., 2015). 

5.9.3. Recherche bibliographique 

L’interrogation du WOS avec l’équation (Eutrophication AND risk) conduit à 1271 articles qui se 
réduisent à 304 avec l’ajout de la composant écologique (Ecol*AND Eutrophication AND risk). Une 
sélection opérée sur les titres et la lecture des résumés de ces 304 articles n’a produit que 8 articles 
répondant aux critères de prise en compte d’une composante écologique dans l’analyse de risque.  

Les milieux d’application sont aussi divers qu’un estuaire en Australie (McDonald et al., 2016, marqueur 
de trophie : production primaire benthique pélagique, modèle bayésien), un lac norvégien ( Moe et al., 
2016, marqueur : bloom de cyanobactéries, modèle bayésien), un lac en Chine (Wang et al., 2008 avec 
une analyse des seuils d’eutrophisation sur culture d’algues ex situ et application de ces seuils aux 
données physico-chimiques),  les lacs de l’état du Michigan (Soranno et al., 2008 : 374 lacs analysés par 
rapport à deux seuils de risques biologiques, l’un pour le  zooplancton, 8 µg/L P et l’autre pour le 
phytoplancton, 18 µg/L P), l’ensemble des lacs nord-américains (Brooks et al., 2016 : réflexion générale 
à l’issue du NLA (National Lake Assessment, USA) sur le risque de blooms de cyanobactéries, 
difficilement prévisibles avec les paramètres classiques de suivi de la qualité de l’eau), les lacs de Grande 
Bretagne (Bennion et al., 2005, 14 353 lacs de surface supérieure à 1 ha, évalués par rapport à leur 
risque d’eutrophisation grâce à l’utilisation d’un SIG et des couches d’information associées, et classés 
en fonction de leur charge en P et de la Chloa et des caractéristiques de taille, profondeur, hauteur de 
la thermocline, temps de rétention : logique de priorisation de risque sur critères OCDE), de l’eau des 
lacs et cours d’eau européens (Azevedo et al., 2013 et 2015, selon une construction sur une logique 
écotoxicologique sur la base de la tolérance des espèces d’invertébrés benthiques à NO3- et P tot), un 
cours d’eau test en Espagne (Llorens et al., 2009 : projet européen STREAMES avec des critères 
chimiques N, P , N/P en fonction de la nature calcaire ou non calcaire des eaux et des critères biologiques 
algues et macrophytes en fonction des conditions de lumière et de vitesse de courant ; arbre de décision 
calqué sur le Knowledge-Based System ; qui ne semble pas avoir fait école, peu cité seulement 8 fois). 

Une interrogation complémentaire avec l’équation (vulnerability AND Eutrophication) a permis de 
sélectionner 4 nouveaux articles sur 146 proposés.  

Ils sont relatifs soit à des systèmes marins côtiers (Hakanson, 2008 ; côtes de la Baltique, système basé 
sur des critères chimiques (charge polluante), couplés avec des indices morphométriques qualifiant le 
degré d’ouverture et le temps de renouvellement des eaux), à des mers (Druon et al., 2004, mer 
Adriatique et mer du Nord, analyse Eutrisk qui combine la physique des hydrosystèmes et la biologie 
(production primaire)  et cible la probabilité spatiale d’anoxie) ou des systèmes de rivières très 
aménagés, succession de réservoirs en Australie (Leigh et al., 2010 dans le Queensland, vulnérabilité à 
développer des blooms algaux estivaux et risque potentiel pour l’eau potable) ou au Portugal (Vieira et 
al., 1998 ; réservoir à débit contrôlé avec  analyse du risque d’eutrophisation ciblé sur les 
développements d’algues en fonction de la charge polluante entrante, de la lumière et de la 
température). 
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Il faut signaler à ce stade, en lien avec les propos tenus chap.3, que les questionnements portent 
désormais beaucoup sur la capacité à tenir compte de situations soumises à des stress multiples et à 
des échelles multiples, qui représentent des fronts de recherche en plein essor (ex. projet européen 
Mars). 

5.9.4. Risque d’eutrophisation tenant compte de la vulnérabilité biologique des 
hydrosystèmes : un domaine largement à construire 

L’analyse de la littérature a montré que la construction d’une analyse de risque d’eutrophisation 
répondait à des objectifs différents en fonction des milieux, des cibles choisies, de leur vulnérabilité et 
de la complexité totale à prendre en charge. D’une certaine façon aussi, des données potentiellement 
mobilisables et de leur pertinence. Cela conduit à proposer la grille générale d’analyse des risques 
d’eutrophisation de la figure 5.84. 

 

 

Figure 5.84. Cadre d’analyse des risques d’eutrophisation, comprenant les notions d’alea d’ordre climatique et hydro-
géochimiques, qui influencent d’une part les processus de transfert dans les bassins versants, puis les processus se produisant 
au sein des milieux aquatiques. Sont notées en italiques les propriétés des systèmes développées dans ce chapitre, qui 
participent au processus d’eutrophisation et en régissent l’extension et l’intensité. 

A noter que la plupart des niveaux d’analyse de « risque » proposées par la littérature restent en fait 
cantonnées essentiellement à l’alea hydro-géochimique ; elles n’abordent pas une complexité plus 
importante, où seraient prises en compte les propriétés des milieux récepteurs et les processus 
écologiques s’y déroulant.  

Dans le schéma de la figure 5.84, le front de connaissance à faire le plus progresser concerne les liens 
entre les propriétés contingentes des milieux aquatiques et les notions de vulnérabilité et de résilience 
écologique (Beroya-Eitner, 2016), puisque coexistent des relations non linéaires entre éléments (c’est-
à-dire pas une relation de dose effet classique directe), des réactions retards (événements passés, 
événements à effets se cumulant dans le temps), des relations distantes dans le continuum terre mer 
(effet des têtes de bassin et de leur flux de nutriments non métabolisés sur les zones côtières par 
exemple). Il faut aussi faire progresser les liens entre aléa et vulnérabilité, notamment dans les 
dimensions spatiales et temporelles (périodes, structures spatiales). 
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Pour gérer cette complexité, il sera nécessaire de faire appel à des couplages spatiaux mobilisant des 
SIG (Système d’Information géographique) et leurs couches de données associées, et 
vraisemblablement combiner des données mesurées, des données approchées sous forme de proxys, 
des données estimées issues de modèles assorties de leurs incertitudes, et enfin des données à dire 
d’expert. Ces univers font de plus en plus appel à des modèles de type probabiliste tels que les réseaux 
bayésiens (Allan et al., 2012 ; Death et al., 2015 ; Van Looy et al., 2015 ; Woznicki et al., 2016), qui ont 
l’avantage de la souplesse pour gérer ces relations, qui explicitent les schémas causaux et qui sont 
révisables sans changement lourd d’architecture dès lors que les probabilités sont affinées par des 
mesures in situ.  

Il s’agit aussi d’un changement de paradigme de gestion dont la décision de construction puis de mise 
en œuvre incombent au monde opérationnel. Cela plaide aussi pour que toute nouvelle politique essaie 
de coordonner à la fois la construction de modèles, mais aussi un recueil stratégique de données pour 
leur calage et la réduction de leurs incertitudes, ainsi que l’articulation avec les réseaux opérationnels. 

Enfin, beaucoup d’interrogations se font jour par rapport au comportement futur des systèmes soumis 
aux changements globaux. La première étape pragmatique en termes de connaissances consiste à 
chercher à tirer un maximum de parti des séries ayant pu être constituées et à les interpréter (Floury et 
al., 2013 ; Floury et al., 2017 ; Van Looy et al., 2016). Ensuite, le cadre d’analyse proposé et les modèles 
qui pourraient être construits ont la propriété de bien se prêter à l’inclusion de scénarios de 
changements climatiques et hydrochimiques (modifications des aléas hydrologiques et thermiques, 
durées d’éclairement, en intensité durée fréquence et en saisonnalité) ou de changements d’occupation 
de sols et de pratiques au sein des milieux terrestres (fig. 5.84). 

 

5.10. Changements globaux et eutrophisation 

Yves Souchon 

Irstea Lyon 

 

L’effet des changements globaux sur les mécanismes d’eutrophisation, sur son extension spatiale et sur 
l’intensité future de ses manifestations est une question cruciale. C’est un débat actif depuis une 
vingtaine années dans la littérature scientifique, avec la production d’un corpus déjà très volumineux 
qui nécessiterait une synthèse à lui seul.  

5.10.1. Corpus bibliographique 

Une interrogation du WOS en mai 2017 a révélé un corpus bibliographique très fourni : climate change 
AND eutrop * 2563 références ; climate change AND eutrophication, 2097 ; climate change AND 
eutrophication risk, 143 ; climate change AND water quality, 6649 ; climate change AND algal bloom, 
647 ; climate change AND algal bloom AND fish, 85 ; climate change AND land use and eutrophication, 
406. Par ailleurs une revue scientométrique parue ultérieurement à cette requête sur le thème « non-
point source pollution » (Xiang et al., 2017) confirme que « land-use change » est un des 10 mots clés 
centraux qui caractérisent cette littérature. Il faut également signaler l’existence d’une méta-analyse de 
Rosenblatt et Schmitz (2014) des quelques 2000 publications traitant de l’influence des changements 
climatiques sur les interactions trophiques pour tous les types d’écosystèmes, terrestres et aquatiques, 
complétée par une synthèse approfondie des processus de transferts nutritionnels (descendants et 
ascendants) au sein des réseaux trophiques (Rosenblatt et Schmitz, 2016). 
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Pour bien cerner ce thème, il existe aussi une littérature technique officielle produite par  de 
nombreuses agences environnementales gouvernementales dans le monde, souvent assortie de 
recommandations à l’attention des décideurs avec beaucoup de messages signalant le risque accru 
d’eutrophisation dans le futur (Europe, EEA 2017 a et b ; UK : Curtis et al., 2014 ; Bowes et al., 2016, 
Environnemental Agency ; USA, Alam et al., 2013, US EPA , 2012 ; US EPA , 2013). 

Nous avons sélectionné dans ce corpus très abondant, les synthèses générales, souvent produites par 
milieu, notamment sur les lacs, les réservoirs, les estuaires et dans une moindre mesure pour les cours 
d’eau, ainsi que les auteurs les plus cités et leurs publications les plus récentes. Au total 120 textes ont 
constitué le corpus analysé. 

5.10.2. Les grands traits des tendances d’eutrophisation sous influence des 
changements globaux 

Moss et al. (2011) résument bien ce qui se dégage de la littérature dans le titre de leur publication : 
« Allied attack: climate change and eutrophication ».  

En effet, il ressort que le changement climatique n’est pas à considérer comme un facteur de stress 
s’ajoutant « simplement » à tous ceux déjà à l’œuvre, mais comme une perturbation générale qui va 
impacter l’ensemble des mécanismes intervenant dans l’eutrophisation et en amplifier les symptômes. 
Les transferts au sein des bassins versants, la charge de nutriments parvenant aux hydrosystèmes, la 
physico-chimie des milieux, en particulier l’oxygène, le pH et le relargage de P et de métaux depuis les 
sédiments benthiques, la métabolisation des nutriments dans les milieux aquatiques, la niche des 
organismes et leur distribution, la dynamique des réseaux trophiques, producteurs primaires, 
secondaires et tertiaires, tous ces processus sont susceptibles d’être modifiés par les évolutions 
projetées du climat (changements des régimes thermiques et hydriques (pluviométrie), mais aussi 
changements associés des paysages terrestres). 

Nous ne nous intéressons ici qu’aux grands traits principaux des changements projetés et à leurs 
principaux effets susceptibles d’agir sur le processus d’eutrophisation (fig. 5.85). Dans les régions 
tempérées, avec beaucoup de nuances géographiques et de grandes incertitudes, de nombreux 
changements sont possibles. En plus du réchauffement généralisé, l’intensité et la saisonnalité des 
précipitations seront impactées5, ce qui aura des conséquences sur les patrons de transfert des 
nutriments ; par ex. des pluies plus violentes pourront augmenter l’érosion, les transferts terrestres et 
in fine la charge de nutriments vers les milieux aquatiques. A l’inverse de plus longues périodes sèches 
affaibliront les débits estivaux, augmentant la part de contribution des aquifères plus chargés en 
nutriments aux cours d’eau. Dans les milieux aquatiques, les effets dépendront entre autres de leur 
morphométrie (profondeur et temps de submersion de leurs rives), du temps de résidence de leur eau, 
de leur état initial dans le gradient de trophie, de la complexité de leurs chaines trophiques et de la 
concentration en P de leur sédiment. Ainsi tous les symptômes de l’eutrophisation pourraient être 
impactés : la turbidité soit par excès saisonnier de matières minérales en suspension (augmentation des 
épisodes érosifs) inhibant la production phytoplanctonique et au contraire augmentation de cette 
production à d’autres périodes, la stratification estivale dont la durée pourrait augmenter notamment 
dans les lacs dimictiques, accompagnée de phases d’hypoxie prolongée, risque accru de blooms algaux, 
en particulier de blooms à cyanophycées, du fait de températures élevées et de modification du rapport 
N/P, enfin modification de la structure trophique, et évolution de la production de poissons au profit 
d’espèces à cycle plus court consommatrices de zooplancton et au détriment d’espèces d’eau froide 
salmoniformes et souvent carnivores.  

                                                           
5 A signaler une publication de Sinha et al. (2017) dans Sciences qui est titrée “Eutrophication will increase during the 21st century as a result 
of precipitation changes” et qui analyse pour les USA et le monde les conséquences des changements de pluviométrie projetés par les 
scénarios de changement climatique sur le lessivage de N. 
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Figure 5.85. Principales composantes des effets cascades généralement décrits en réponse aux changements globaux projetés. 
Adapté de Paerl et al., 2014. 

Toutes ces descriptions ne sont pas purement spéculatives ; elles sont notamment nourries de la longue 
expérience accumulée dans les lacs nordiques peu profonds, par l’observation de leur évolution à la 
suite du réchauffement récent, mais aussi d’expériences en mésocosmes (Jeppesen et al., 2014) et de 
suivis à long terme d’estuaires (Paerl et al., 2016). 

5.10.3. Les principaux mécanismes influencés par les changements globaux et leur sens 
de variation 

La figure 5.86 met en situation fonctionnelle les différents processus décrits avec leurs actions directes 
et indirectes. La température va exercer une influence directe sur le métabolisme général du système 
et sur chaque organisme aquatique doté d’exigences thermiques propres pour le bon déroulement des 
différentes fonctions physiologiques, telles que la maturation des gamètes, la reproduction, 
l’alimentation et la croissance. Selon les hausses futures de température, les communautés et leurs 
interrelations seront modifiées : les tendances moyennes annuelles mais aussi les tendances 
saisonnières (intensité, durée, en particulier somme des degrés jours favorables à une fonction 
physiologique, fréquence, mais aussi en vitesse de changement) influenceront ces 
modifications. L’évolution la plus souvent mentionnée en région tempérée est celle d’une transition 
progressive de communautés à affinité d’eau froide, vers des communautés d’eau tiède à chaude. Avec 
un nouveau régime thermique, une fenêtre d’opportunité peut s’ouvrir pour des espèces invasives (cf 
§ suivant) susceptibles de concurrencer les espèces autochtones. Mais des évolutions plus complexes 
pourraient se produire, en fonction des modifications des contributions des différents groupes d’algues 
ou de phanérogames à la production primaire : ainsi le tryptique végétation submergée fixée, 
végétation flottante et algues planctoniques sera en compétition temporelle pour la lumière et la 
concentration en nutriments et dépendra de la pression de prédation exercée sur l’une d’entre elle, 
notamment pour le phytoplancton par le zooplancton. 
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Figure 5.86. Représentation systémique des relations fonctionnelles modifiées par les projections de changements globaux. 
Adapté de Moss et al., 2011. 

Ce dernier processus est détaillé dans la figure 5.87. Il est régi par un double contrôle, ascendant et 
descendant : une charge accrue de nutriments parvenant au milieu aquatique, alliée à une température 
favorisant globalement le métabolisme sera favorable à plus de biomasse algale ; le contrôle de cette 
biomasse algale est le fait du zooplancton, lui-même proie des poissons planctonophages, régulés par 
les poissons prédateurs (souvent des salmonidés dans les lacs froids). Si ces derniers sont défavorisés 
par les nouvelles conditions thermiques, les poissons planctonophages, pour la plupart des cyprinidés 
(mais aussi des corégones dans les lacs alpins) exerceront une prédation accrue sur le zooplancton, 
favorisant ainsi des explosions de biomasse algale moins régulées. 
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Figure 5.87. Evolution potentielle des structures trophiques sous hypothèse de changement global. Extrait de Jeppesen et al., 
2014.  

 

Les figures 5.86 et 5.87 synthétisent des travaux centrés principalement sur les lacs. La figure 5.88 
relative aux estuaires et au milieu marin montre que les mêmes mécanismes sont impliqués, et qu’il 
faut aussi tenir compte de facteurs physiques tels que le brassage éolien et la houle (mais aussi du 
niveau des mers non montré, qui pourrait également influencer les lagunes côtières et leur taux de 
submersion), du rôle pénalisant de l’ « ombre » des algues produites en excès sur la végétation 
benthique fixée et les coraux, et enfin de la contribution à l’effet de serre des produits (C02, CH4 et 
N2O) des réactions physico chimiques benthiques en cas d’hypoxie prolongée (c’est aussi un effet 
possible en lac).  

 

Figure 5.88. Schéma des différentes variables influencées par les changements globaux impliquées dans les blooms à 
cyanobactéries en milieu estuarien et côtier, en particulier rôle des nutriments, de la transparence de l’eau, du temps de 
résidence, de la température et du taux de broutage. Extrait de Paerl et Paul (2012).  
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D’autres risques sont également mentionnés dans la littérature et sont représentés dans la figure 5.89, 
schéma complexifié de la figure 5.86 : il s’agit (i) de la modification des relations parasites hôtes 
(meilleure croissance avec élévation de température et virulence accrue) ou des épizooties et (ii) du 
rôle peu prévisible des filtreurs benthiques autochtones ou introduits. 

 

 

Figure 5.89. Représentation systémique des relations fonctionnelles modifiées par les projections de changements globaux. 
Ajout en rouge de deux compartiments par rapport à la figure 5.86. Adapté de Moss et al., 2011. 

 

Enfin, le risque le plus communément signalé concerne le développement accru de blooms à 
cyanobactéries, dont les manifestations déjà relevées permettent d’en décrire les mécanismes 
principaux (température élevée > 25 °C, modification des rapports stœchiométriques, dominance sur 
les autres formes algales, moindre broutage par faible comestibilité et toxicité).  

En résumé, les changements globaux pourront accroitre dans le futur les risques d’eutrophisation et 
exacerber certains des symptômes les plus dommageables, notamment le développement de 
cyanobactéries.  

Dans quelle mesure pourrait-on les prévoir ?   

Les modélisations mécanistes de toute la chaine des processus semblent pour l’instant hors de portée 
ou pour le moins entachées de très grandes incertitudes, depuis les différents scénarios de 
changements globaux, la descente d’échelle et leur décomposition régionale en anomalies de 
température et de pluviométrie, la transformation de la pluviométrie en hydrologie en tenant compte 
de la contribution des aquifères, les modifications de transfert de nutriments terrestres, avec des 
natures d’occupation des sols qui pourraient également changer, le choix des cultures dépendant du 
climat,  les modifications de temps de résidence, de temps de gel ou de stratification et enfin les 
modifications de distribution des espèces et les réagencements trophiques des communautés. 
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Il est néanmoins possible comme cela est proposé dans la littérature de construire des scénarios 
simplifiés, en considérant par exemple des écarts de température et de débits annuels ou saisonniers 
(ex. +/- 5 %, +/- 20 %, +/- 50 %) et de concentrations en nutriments et de modéliser leurs conséquences 
par rapport à un risque ciblé de développement accru de cyanobactéries, de changement de 
communautés de poissons, etc…  

Nous citons ici deux exemples d’envergure rencontrés :  
- estimation et  cartographie du risque de développement des cyanobactéries pour l’ensemble 

des lacs aux USA suivis dans le cadre du NLA (National Lake Inventory) (Lin, 2015);  
- projection des  variations de températures de 2500 lacs du Wisconsin (USA) et modélisation des 

tendances relatives à leur productivité et au remplacement progressif du sandre américain 
(walleye, Sander vitreus), espèce d’eau tempérée,  par le black bass à grande bouche 
(largemouth bass,  Micropterus salmoides),  espèce d’eau chaude, toutes deux d’une grande 
importance halieutique (Hansen et al., 2017).  

5.10.4. Quelles actions ? 

Il y a une grande unanimité dans la littérature pour insister sur la nécessité de réduire avant tout la 
charge en nutriments N et P, comme première mesure, et pour alerter sur la fragilité de certaines 
actions de remédiation (cf exemple du lac Erie), dont les effets bénéfiques seraient amoindris, car 
perturbés par les changements globaux. Comme autres recommandations, on retrouve bien sûr la 
généralisation des espaces favorisant la fonction tampon vis-à-vis du ruissellement, la défragmentation 
des portions d’écosystèmes et l’accélération des temps de résidence. Dans cet esprit, la multiplication 
de retenues dans les linéaires constitue un risque de réchauffement de l’eau fonction de ce temps de 
résidence et de l’importance de la surface au miroir, assorti d’un risque de développement de blooms 
algaux, en particulier à cyanophycées qu’il faudrait apprécier. Enfin, compte-tenu des incertitudes 
signalées et des valeurs futures des paramètres température et débit, non expérimentées par les 
écosystèmes par le passé, qui rendent très aléatoire toute prédiction, il est crucial et indispensable de 
consolider ou de mettre en place des suivis adaptés. 

 

5.10.5. Rôle des espèces invasives favorisées par les changements globaux dans le 
processus d’eutrophisation 

Un des effets potentiels signalé au chapitre précédent est le développement dans les hydrosystèmes 
d’espèces qui présentent un avantage compétitif sur les espèces autochtones, parce qu’elles trouvent 
une niche nouvelle (ex. exploitation d’une biomasse de production primaire accrue du fait du 
réchauffement des eaux) ou parce qu’elles rencontrent une ambiance thermique qui leur est 
particulièrement favorable. De nombreuses espèces invasives répondent à ce schéma, et en fonction 
de la multiplicité des situations possibles dans les différents biomes mondiaux, il n’est pas envisageable 
d’en réaliser ici une synthèse. 

Nous adoptons un parti pris qui consiste à restreindre la question aux espèces invasives pouvant jouer 
un rôle dans le processus d’eutrophisation en modifiant la biogéochimie du système ou en agissant sur 
l’un de ses compartiments biotiques : les mollusques filtreurs de phytoplancton entrent dans cette 
catégorie. Ils ont une grande capacité de dispersion, se propagent rapidement, se reproduisent en 
grande quantité et ils peuvent recouvrir de grandes surfaces de substrat et atteindre des biomasses 
importantes.  

Plusieurs cas sont signalés dans des lacs (lac de Constance, lac Majeur, grands Lacs Laurentiens, en 
particulier Huron et Michigan), mais aussi des grands cours d’eau lents comme Huron ou Potomac aux 
USA. Les espèces incriminées sont les dreissenes comme quagga mussel (Dreissena rostriformis 
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bugensis) aux USA ou la corbicule dont Corbicula fluminea en Europe, qui a gagné récemment plusieurs 
cours d’eau français de l’Ouest dont le fleuve Loire à partir de la fin des années 80. 

Les espèces invasives de type mollusque filtreur ont des capacités d’agir très fortement sur le 
phytoplancton dans les milieux où elles se développent : on peut trouver des résultats assez 
impressionnants de volumes filtrés, à savoir 10 à 100 % du débit journalier d’une rivière comme 
l’Hudson (New York, moule zébrée, Strayer et al., 2011 ; 2014), ou 5 fois le débit annuel du tributaire 
principal du lac de Constance, soit la filtration totale de son volume d’eau au-dessus de la thermocline 
en 64 jours, ce qui correspond à 2000 fois la capacité de filtration des daphnies présentes (lac de  
Constance, Corbicule ; Gerecke, 2016 ).  

Quelques explications et bilans fonctionnels sont avancés par la littérature, lorsque des séries 
suffisantes couvrent les périodes d’invasion. Dans les lacs Michigan et Huron l’extension d’une 
population de moule quagga a été constatée à partir de 2004 et a eu des effets significatifs, qui se sont 
traduits par la réduction de 35 % du phytoplancton dès 2007 (Madenjian et al., 2015) ; dans le même 
temps le P total régressait également (moyenne 5,5 µg/L en 1995-1998 à 4 µg/L en 2007-2011 ; fig 
5.90).  

 

Figure 5.90. Chronologie des événements biologiques majeurs dans le lac Michigan depuis 1965. Différentes espèces invasives 
ont marqué l’histoire du lac, chronologiquement les lamproies marines, parasites des poissons dans les années 60, combattues 
avec des lampricides,  puis un petit crustacé cladocère épineux originaire d’Europe (Spiny water flea, Bythotrephes 
longimanus), prédateur qui concurrence les communautés zooplanctoniques, la moule zébrée (Zebra mussel, Dreissena 
polymorpha), le gobie à tâches noires (Neogobius melanostomus) et enfin la moule quagga (Quagga mussel, Dreissena 
bugensis), qui colonise le lac beaucoup plus en profondeur que la moule zébrée. En figuré rond bleu, évolution de la biomasse 
des salmonidés et en triangle rouge, l’évolution du phosphore total, en réduction à la suite de plans de remédiation successifs 
de la convention des Grands Lacs Laurentiens. Source Bunnell et al., 2014. 

 
Ce potentiel s’exprime en général au maximum dans la phase ascendante de la colonisation, qui est 
ensuite suivie par une diminution de l’effet, soit parce que des conditions hydrologiques limitent les 
populations (effet des crues sur les adultes dans les cours d’eau), soit parce que des prédateurs entrent 
en jeu et que le réseau trophique se réajuste : constats dans le lac Michigan, baisse de l’état de 
conditions des moules Quagga en 2013 par rapport aux années d’expansion 2004 2008 (Glyshaw et al., 
2015) et dans la rivière Hudson (Strayer et al., 2014). Ainsi, dans les lacs Michigan et Erié la biomasse 
totale de salmonidés s’est maintenue à un niveau élevé tout au long des années 2000, ce qui laisse 
penser que des mécanismes de compensation opèrent au sein des réseaux trophiques complexes.  
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Une des hypothèses avancées est qu’il se produit un développement plus important de la biomasse 
algale benthique fixée dans les ceintures peu profondes, grâce à une plus grande pénétration de la 
lumière. Dans des zones de même type sur le lac Erié, a été constaté un développement et une 
diversification des macroinvertébrés benthiques sur les substrats durs (nouvelle offre alimentaire avec 
la croissance d’une biomasse benthique exploitée par des espèces capables de s’en nourrir et les 
excrétas des moules). L’amphipode autochtone Diporeia sp subissait la tendance inverse à celle de la 
quagga mussel, avec un effondrement net, témoignant ainsi des transformations en action au sein du 
réseau trophique. 

Le rôle précis de la présence de ces espèces invasives sur le contrôle du phytoplancton, l’augmentation 
concomitante de la transparence de l’eau et l’appauvrissement tropique du système, qui pourraient 
conduire à une diminution de biomasse des poissons, sont cependant encore mal cernés et non 
suffisamment documentés en France. D’autant que ces constats doivent être mis en perspective avec 
la baisse tendancielle du phosphore, parfois la baisse des débits moyens estivaux pour un fleuve comme 
la Loire ou encore la hausse des températures de l’eau (ex. Loire : Floury et al., 2013, 2017). 

Il existe peu de tentatives de modélisation de cette complexité ; signalons toutefois le travail de Lindim 
(2015) pour un réservoir en Allemagne, pour lequel les connaissances des mécanismes ont été prises 
en considération dans le schéma conceptuel du modèle (figure 5.91). 

 

 

Figure 5.91. Diagramme conceptuel du fonctionnement d’un cours d’eau (modèle de qualité d’eau Q sim, haut) et sous module 
spécifique pour la moule zébrée (bas). On notera que les moules zébrées agissent par filtration directe sur le phytoplancton, 
produisent directement du N et P par excrétion et du carbone organique en fin de vie. Les simulations de ce modèle sur une 
portion lentique (retenue) de la rivière Havel en Allemagne ont montré que les moules zébrées pouvaient réduire la biomasse 
annuelle de Chla de 39 %, et que le recyclage de nutriments qu’elles opéraient se traduisait par une augmentation de 19 % de 
l’ammonium et de 5 % du phosphore. Source : Lindim, 2015. 

 

Les différents exemples cités montrent que sans séries de données à long terme suffisamment 
documentées pour les compartiments bio géochimiques thermiques et biologiques, il n’est pas possible 
de comprendre les évolutions complexes des systèmes. Il pourrait même s’avérer qu’un diagnostic mal 
posé avec une interprétation erronée des causes d’évolution pourrait être totalement improductif en 
termes d’identification de causes de dégradation à remédier.  

Les effets conjugués des changements globaux, des politiques de réduction des nutriments et des 
développements d’espèces invasives, avec l’accent qui a été mis sur le rôle des filtreurs restent 
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globalement difficiles à prédire, en termes de trajectoires nouvelles des équilibres dynamiques des 
hydrosystèmes (notion de « regime shift »). Certains auteurs (Mayer et al., 2013) ont proposé une 
théorisation de ces phénomènes pour les lacs, en parlant de benthification, c’est-à-dire d’un transfert 
de production énergétiques des compartiments de pleine eau (pélagiques) vers les compartiments 
profonds (benthiques). 

Verrou scientifique identifié: 

Le rôle des espèces invasives vis-à-vis de l’eutrophisation gagnerait à être intégré dans les investigations 
qui pourraient être réalisées dans le futur sur ce sujet en France ; à titre d’exemple, la Loire, mais aussi 
d’autres cours d’eau de l’Ouest de la France, sujets à ces invasions, sont des sites candidats, dès lors 
qu’ils bénéficieraient déjà de séries de données suffisamment renseignées (débits, températures, flux 
de nutriments, autres compartiments biotiques) pour y réaliser une étude systémique. 

5.10.6. Cyanobactéries et changements  globaux : un risque accru de blooms dans un 
futur chaud 

Dans un contexte de changements globaux, plusieurs questions nouvelles interpellent de plus en plus 
la communauté scientifique, mais aussi les gestionnaires en charge de gérer les problèmes générés par 
les cyanobactéries. La première de ces questions concerne les effets des changements climatiques sur 
les proliférations de cyanobactéries et de microalgues toxiques. Cette question a motivé de nombreux 
travaux qui ont permis de pondérer et d’enrichir les propos des premiers écrits qui prédisaient une 
augmentation générale des proliférations de cyanobactéries sous l’effet du réchauffement climatique. 
En particulier, il est apparu que les interactions entre réchauffement climatique et eutrophisation ne 
conduisaient pas forcément à une augmentation des efflorescences de cyanobactéries, le résultat 
dépendant de l’état trophique des écosystèmes et des espèces de cyanobactéries considérées. Par 
ailleurs, au-delà de l’effet direct de l’augmentation de la température sur le taux de croissance des 
cyanobactéries, plusieurs études ont montré que les changements climatiques semblaient promouvoir 
pour une part importante les proliférations de micro-organismes photosynthétiques à travers les effets 
d’événements climatiques extrêmes (fortes pluies, ouragans, etc.) sur les apports en nutriments dans 
les écosystèmes aquatiques. 

À l’instar de cette interrogation sur les cyanobactéries, ou en se référant à l’exemple de la Loire sur les 
macro-invertébrés, il semble encore difficile de prévoir aisément le comportement biologique futur des 
systèmes : d’abord parce que les projections générales de climat sont entachées de nombreuses 
incertitudes, l’une d’elles étant que le signal climatique du futur est construit à un grain spatial très 
grossier par rapport à l’échelle de réalisation des processus écologiques ; ensuite parce que les 
modifications concerneront non seulement les facteurs de forçage climatiques, mais aussi l’adaptation 
des paysages et des pratiques humaines au sein de ces paysages, et enfin, parce que ces forçages vont 
modifier les intensités des relations fonctionnelles. 

Néanmoins, différentes évolutions projetées incitent à penser que la probabilité de développement des 
cyanobactéries ou des dinoflagellés serait accrue au détriment des diatomées et des chlorophytes : 

- tout d’abord, les températures plus chaudes vont favoriser les cyanobactéries au détriment des 
diatomées et des chlorophycées, à partir de 25 °C et au-delà (figure 5.92) ; 
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Figure 5.92. Relations entre la température et le taux de croissance spécifique comparé entre espèces (3 à 4 par groupes) de 
cyanobactéries et eucaryotes du phytoplancton (3 groupes : Chlorophytes, Dinoflagellés et Diatomées). Extrait de Paerl et al. 
(2016, données de Paerl et al., (2014)). 

- il faut considérer non seulement les valeurs de température, mais aussi leur durée et leur saisonnalité, 
avec de nouveaux régimes thermiques susceptibles d’augmenter considérablement les plages 
d’opportunité pour certaines espèces (par exemple Alexandrium, figure 5.93) ; 

 

Figure 5.93. Alexandrium catenella. Extension temporelle (en nombre de jours) de la fenêtre thermique temporelle annuelle 
favorable aux blooms de ce dinoflagellé producteur de saxitoxine neurotoxique dans le Puget Sound Washington (USA) en 
fonction de projections de hausses de température de l’eau marine de + 2, + 4  et + 6 °C. Une élévation de température de 6°C 
augmente la durée de développement favorable de 68 à 259 jours. Extrait de Moore et al., 2008 cités par Fu et al., 2012. 
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- les évolutions des transferts de nutriments vont à la fois modifier les rapports N:P, mais les nouvelles 
conditions physico-chimiques dans les milieux aquatiques vont occasionner de nouvelles proportions 
dans les formes de N, notamment un rapport NH4 +:NO3- qui augmente en situation de dette en 
oxygène dissous. Quand N:P augmente et quand NH4 + :NO3 - augmente également, ces conditions 
favorisent les cyanobactéries et les dinoflagellés (figure 5.94) ; 

 

Figure 5.94. Représentation conceptuelle des modifications des communautés phytoplanctoniques en fonction de 
modifications des formes plus ou moins oxydées de N et du ratio N:P. Les cyanobactéries (en particulier le picoplancton en 
mer et Microcystis dans les eaux douces), ainsi que l’abondance des dinoflagellés augmente quand N:P augmente et quand N 
tend vers plus de formes réduites. Extrait de Glibert (2017). 

- dans des réservoirs du Middle West américain, il a été montré que ces nouvelles conditions 
augmentaient également la production de métabolites secondaires, dont certaines toxines de type 
mycrocystine (Moore et al., 2008). 

L’ensemble des signaux potentiellement négatifs liés aux changements globaux qui vont dans le sens 
d’une augmentation possible de la prévalence des développements de cyanobactéries incite à en faire 
un point de vigilance et à s’interroger sur les dispositifs de suivi et d’alerte à construire ou à renforcer. 

 

5.11. Conclusions générales du chapitre 

Les écosystèmes aquatiques sont des systèmes complexes, dont le fonctionnement est régi par des 
équilibres dynamiques. L’eutrophisation est un déséquilibre de fonctionnement, déclenché par un 
changement dans les quantités, les proportions relatives ou les formes d’azote et de phosphore entrant 
dans les systèmes. La nature et l’intensité des réponses dépendent également de facteurs 
environnementaux tels que la lumière, le temps de résidence de l’eau et la température. 

Le mécanisme général de réponse des écosystèmes à ces changements d’apports de nutriments est 
commun aux écosystèmes d’eaux continentales et marines : une augmentation de l’azote et du 
phosphore entraîne une augmentation de la biomasse végétale, générant progressivement une 
diminution de la pénétration de la lumière dans la colonne d’eau. Les écosystèmes aquatiques passent 
ainsi d’un système avec des apports limités de nutriments à un système progressivement saturé en 
nutriments, dans lequel le nouveau facteur limitant devient la lumière. Ce mécanisme induit une 
cascade de réactions en chaîne, avec notamment une modification de la structure des communautés 
biologiques et des réseaux trophiques, ainsi que des changements dans les cycles biogéochimiques. Ces 
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changements peuvent s’opérer de manière progressive, proportionnellement aux forçages, ou au 
contraire de manière brutale. Les effets les plus notables de l’eutrophisation sont les proliférations 
végétales, parfois toxiques, la perte de biodiversité et les anoxies qui peuvent se traduire par la mort 
massive d’organismes aquatiques. 

Chaque écosystème est unique et possède son histoire et sa dynamique propre, elle-même liée aux 
conditions géologiques, géomorphologiques, hydrologiques, écologiques et climatiques locales, mais 
aussi aux pressions anthropiques passées et présentes et à leur nature, ainsi qu’aux contextes 
sociologiques et économiques dans lesquelles elles se sont inscrites. Ainsi, si les mécanismes sont 
génériques, les trajectoires de l’eutrophisation sont diverses, en lien avec la diversité des situations 
locales, avec des effets de seuils très dépendants des contextes passés et présents. Des conditions 
aggravantes existent : des liens sont ainsi suspectés entre eutrophisation, toxicité et invasions 
biologiques. Les apports d’éléments toxiques modifient les chaînes trophiques, ceci pouvant créer des 
conditions plus favorables à l’eutrophisation. Les modifications des chaînes trophiques peuvent offrir 
des conditions favorables aux invasions biologiques. La vulnérabilité à l’eutrophisation varie avec ces 
propriétés intrinsèques de l’écosystème aquatique récepteur. La vulnérabilité est donc à définir en 
prenant en compte toute la chaîne de causalités directes et indirectes qui les relie. 

Il résulte de cette complexité qu’il est très difficile de prédire l’évolution écologique et biogéochimique 
des écosystèmes aquatiques. Il est ainsi très difficile d’extrapoler avec précision des résultats obtenus 
sur un type d’écosystème à d’autres. Par ailleurs, les changements climatiques vont probablement aussi 
jouer un rôle favorisant l’eutrophisation. Si le rôle du climat sur les flux de nutriments semble encore 
en débat dans la littérature scientifique, car il dépend de l’interaction avec les usages des sols et les 
activités humaines, l’effet sur les communautés biologiques fait l’objet de plus de consensus : l’élévation 
de la température est clairement un facteur aggravant le développement de la biomasse végétale. 
L’allongement du temps de stratification des milieux lents, la consommation plus précoce des 
nutriments par le phytoplancton et la modification induite des équilibres stœchiométriques 
favoriseraient en outre la fréquence de développement des proliférations algales nocives, en particulier 
à cyanobactéries. 

Les usages du sol et les activités humaines (urbanisation, industrialisation, agriculture) de ces cent 
dernières années ont radicalement amplifié les pressions et transformé les paysages. Ils ont impacté la 
qualité des sols, des eaux de surface et des eaux souterraines. La majorité des nappes phréatiques est 
polluée par les nitrates tandis que les sols et les sédiments sont souvent enrichis en phosphore. Le temps 
de transfert de l’azote depuis les bassins-versants vers les écosystèmes aquatiques se chiffre en dizaines 
d’années et la biodisponibilité en phosphore des sols et des sédiments s’est accrue. Cela explique en 
partie la faible diminution des flux d’azote, et, dans une moindre mesure, de phosphore aux exutoires 
des bassins-versants malgré les efforts engagés de diminution des intrants. Les trajectoires de 
restauration doivent donc se construire en fonction de leurs contextes locaux. 

Un consensus croissant existe sur la nécessaire réduction conjointe des apports en azote et en phosphore, 
même si certains écosystèmes sont plus sensibles à l’azote ou au phosphore. En effet, tous les systèmes 
(traitement des eaux, des déchets, systèmes agricoles), les données biologiques, et les approches 
économiques soulignent l’importance de considérer ensemble N et P dans la remédiation et la 
prévention. Les stratégies de limitation des flux d’azote et de phosphore passent par différents niveaux 
d’action selon la vulnérabilité des écosystèmes aquatiques : 
(i) Une utilisation raisonnée des intrants, fonction des milieux (sol, nappe) ; des gains d’efficacité de 
l’utilisation de l’azote et du phosphore semblent en effet encore possibles. Ces gains sont à rechercher 
tant dans le traitement des déchets et des eaux usées que dans la gestion agricole des fertilisants 
(composition, outils de pilotage et de contrôle dans les sols, la plante, etc.) et de l’alimentation animale 
(composition adaptée, etc.). Des marges de manœuvre existent à ce niveau et doivent être mises en 
œuvre. Cependant, dans un certain nombre de cas, elles ne suffiront pas, et d’autres leviers, touchant 
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à la conception même des systèmes (par exemple un changement de type de production), devront être 
envisagés. 
(ii) Une couverture végétale des sols la plus continue possible, dans l’espace et le temps, qu’il s’agisse 
d’interculture, de cultures associées, de prairies, d’agroforesterie, etc. qui permette l’assimilation, en 
continu, des nutriments par la biomasse végétale terrestre. Cette biomasse contribuera à la 
séquestration du carbone dans les sols, renforçant par là même celle de l’azote et du phosphore. Les 
densités animales doivent être revues et limitées à la capacité des sols à recevoir des effluents 
(directement ou après traitement). Un maintien des conditions aérées des sols, des nappes, des 
sédiments favorisera l’adsorption du phosphore. 
(iii) Le maintien ou la restauration de la diversité des paysages (haies, zones humides, ripisylves, etc.) qui 
limitent les fuites des nutriments vers les écosystèmes aquatiques par différents processus (adsorption, 
dénitrification, etc.). À l’inverse, il faut éviter toute transformation augmentant la vitesse d’écoulement 
de l’eau, comme le drainage, la rectification, l’endiguement et le dragage des cours d’eau, 
l’imperméabilisation des sols (urbanisation, dégradation et tassement des sols). 

Concernant les dispositifs d’étude et de suivi, une réflexion devrait s’engager pour dégager les espaces 
à risques de demain et définir quels devraient être leurs accompagnements opérationnels et 
scientifiques, complémentaires des dispositifs existants. Cela devient de plus en plus nécessaire compte 
tenu d’une possible exacerbation des phénomènes d’eutrophisation dans le futur sous l’effet conjugué 
des changements globaux. L’analyse de la littérature préconise qu’une méthodologie d’analyse de risque 
devrait combiner 1) les transferts et les transformations hydrobiogéochimiques le long du continuum 
terre-mer, 2) les facteurs de vulnérabilité des écosystèmes, ainsi que 3) les aléas climatiques. 
La prise en compte de la variabilité des apports, des temps de résidence et des transferts de nutriments 
dans les têtes de bassins-versants et plus généralement le long du continuum terre-mer est un enjeu à 
la fois théorique et appliqué. Cela nécessite de renforcer la surveillance des sols et des nappes 
phréatiques, de développer pour cela des indicateurs de la mobilité du phosphore et des transferts 
d’azote dans les têtes de bassins-versants. Le suivi des évolutions des sols et des eaux, au plus près des 
actions, est une nécessité pour s’assurer de leur efficacité. Le renforcement des méthodologies de 
surveillance et d’estimation des flux, en analysant l’effet des fréquences, des périodes et zones 
optimales de mesures, des incertitudes, en combinant des acquisitions par des capteurs haute 
fréquence, constitue également un enjeu. Les futures technologies in situ ou aériennes ouvrent des 
champs d’investigation par rapport aux situations actuelles, soit à la haute fréquence temporelle, soit à 
une plus large emprise spatiale, qu’il s’agisse des sols ou des eaux. Il s’agira de les intégrer à de nouvelles 
stratégies de suivi, et de revoir la stratégie d’échantillonnage des eaux. Par sa prise en compte de plus 
en plus réaliste des facteurs physiques, chimiques et biologiques et l’enchaînement possible d’amont 
en aval de modèles de l’eutrophisation de divers milieux aquatiques allant des têtes de bassins jusqu’à 
l’océan, la modélisation déterministe restera un outil clé pour l’exploration de scénarios d’apports 
nutritifs et climatiques, et devra assortir ses prévisions d’intervalles de confiance. 
La vulnérabilité est à définir en prenant en compte toute la chaîne de causalités directes et indirectes 
qui influencent les propriétés intrinsèques de l’écosystème aquatique récepteur, en lien avec la diversité 
des situations locales, des contextes passés et présents. Les voies de progrès pour caractériser cette 
vulnérabilité portent sur plusieurs points. D’une part, à partie de l’extraction et de la calibration de 
l’information portée par les indicateurs biologiques : (1) mieux comprendre comment certaines 
métriques déjà utilisées dans les indicateurs biologiques ou des nouvelles métriques, signent des 
basculements significatifs vers des situations eutrophes, (2) repérer ces basculements dans les 
trajectoires de situations suivies de façon approfondie dans le temps et les interpréter en termes 
fonctionnels (flux et concentrations de nutriments versus relations entre les groupes biologiques). En 
parallèle, certains paradigmes doivent être revisités, notamment la relation entre nutriments C et Si et 
la production de biomasse végétale, qui semble plus complexe quand on cherche à mieux comprendre 
le déterminisme des proliférations algales, les changements de communautés et les ajustements 
trophiques. Pour ce faire, des travaux couplés en hydrologie, en géochimie, en physiologie et en écologie 
seront nécessaires. 
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Les changements globaux impliquent des changements dans les dynamiques hydrologiques, 
sédimentaires et thermiques ainsi que des changements d’usage des sols et des activités humaines. La 
prise en compte de l’aléa climatique est donc essentielle dans une méthodologie de caractérisation du 
risque d’eutrophisation. Déterminer les rôles respectifs du climat et des activités humaines est une 
question de recherche centrale que la modélisation peut contribuer à instruire, en complément et à 
partie de l’observation long terme. Les interactions entre le climat et les processus écophysiologiques, 
biogéochimiques (biotransformations dans les sols, les zones humides de transition et les milieux 
aquatiques), hydrologiques (connectivité, distribution des temps de résidence et transferts) et 
écologiques (réseaux trophiques) devront être éclairées. L’augmentation des concentrations en CO2 

atmosphérique devra être prise en compte, celle-ci pouvant par exemple favoriser la productivité des 
écosystèmes terrestres et aquatiques, et dans le même temps, intensifier les proliférations de 
cyanobactéries. Ces éléments créent une grande incertitude, dans les pays de l’hémisphère nord en 
particulier, sur les évolutions futures des écosystèmes aquatiques. Le rôle des espèces invasives vis-à-
vis de l’eutrophisation en eau douce devrait être intégré aux investigations ; à titre d’exemple, la Loire, 
mais aussi d’autres cours d’eau de l’ouest de la France, sujets à ces invasions, sont des sites d’études à 
privilégier, dès lors qu’ils bénéficient de séries suffisamment riches (flux de nutriments, autres 
compartiments biotiques) pour y réaliser une étude systémique fonctionnelle. 
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