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L es scientifiques d’INRAE dressent ici le bilan de quelque vingt années 

de recherches en appui à la directive-cadre européenne sur l’eau 

(DCE) de 2000, une politique publique environnementale d’envergure  : 

connaissances acquises, méthodes conçues et outils développés sont 

les résultats du partenariat fort qui s’est établi entre science et politique 

publique.

Par cette directive, les états membres doivent assurer le rétablissement 

du bon état de leurs masses d’eau dans des échéances particulièrement 

courtes. Or, il ne suffit plus que la qualité physico-chimique de l’eau soit 

satisfaisante pour déclarer le « bon état », il faut également que l’ensemble 

des êtres vivants en témoigne. En plaçant la biologie au cœur de l’évaluation 

de l’état écologique des milieux aquatiques, la directive emprunte une voie 

nouvelle pour le champ de la bio-indication en France.

Les connaissances manquant pour sa mise en œuvre, le ministère de 

l’Environnement et ses opérateurs lancent dès 2000 une collaboration 

d’envergure avec plusieurs organismes de recherche, dont le Cemagref/

Irstea et l’INRA, aujourd’hui INRAE.

Hydrologie, écologie, écotoxicologie, économie, sociologie : toutes les 

disciplines sont alors convoquées pour apporter aux opérateurs publics 

des connaissances et moyens pour évaluer l’état des milieux aquatiques et 

aboutir à des solutions à la mesure de la complexité de la tâche.

Rédigé par 6 chercheurs et ingénieurs d’INRAE, cet ouvrage constitue un 

retour d’expérience original des travaux scientifiques menés à INRAE en 

appui à une politique publique environnementale.
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Ce document est le fruit d’un travail réalisé entre 2018 et 2020, soutenu par la Direction des affaires 
internationales et le département Eau de l’Institut national de recherche en sciences et technologies 
pour l’environnement et l’agriculture (Irstea), puis par la direction à l’Appui aux politiques publiques 
(DAPP) de l’Institut national de recherche pour l’agriculture, l’alimentation et l’environnement (INRAE).

Il vise à compiler et à tirer une synthèse de l’ensemble des actions menées par les équipes du Centre 
d’étude du machinisme agricole et du génie rural des eaux et forêts (Cemagref) puis d’Irstea dans les 
programmes de développement méthodologique et d’appui aux autorités publiques pour la mise en 
œuvre de la directive-cadre européenne sur l’eau en France. De façon factuelle, la logique suivie dans 
ces programmes et l’historique de réalisation pourront apporter au lecteur les informations néces-
saires pour comprendre les méthodes mises en œuvre dans la surveillance et l’évaluation de l’état des 
masses d’eau et les contraintes de leur élaboration, dans le cadre d’un système complexe sous interac-
tion avec les tutelles européennes et les autres États membres.

À ce titre, cet ouvrage contribue à la conservation de la mémoire collective des travaux et de la straté-
gie de recherche et développement de l’institut de recherche finalisé qui les a conduits.

Tous les auteurs ont été rattachés au Cemagref, devenu Irstea en février 2012. Dans le texte, il pourra 
ainsi être fait référence au Cemagref pour les actions les plus anciennes, mais les deux noms de l’ins-
titut apparaîtront sans forcément faire référence à des actions datées d’avant ou après 2012. INRAE, 
résultat de la fusion entre l’Inra et Irstea au 1er janvier 2020, pourra aussi apparaître pour certains tra-
vaux très récents ou se poursuivant aujourd’hui.

De la même façon, le CSP (Conseil supérieur de la pêche), puis l’Onema (Office national de l’eau et des 
milieux aquatiques), partenaire principal des travaux menés par Irstea sur ces sujets, est devenu AFB 
(Agence française pour la biodiversité) au 1er janvier 2017 puis OFB (Office français pour la biodiversité) 
au 1er janvier 2020. Il pourra donc être fait référence à ces quatre sigles dans le texte en fonction de la 
période d’activité concernée.
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Préface

Pour prendre en charge des questions nouvelles en recherche comme pour apporter un appui aux 
politiques publiques, il faut pouvoir se projeter vers l’avenir tout en s’appuyant sur les travaux anté-
rieurs. Ainsi, c’est ici à un exercice rétrospectif très utile que se livrent les scientifiques d’INRAE impli-
qués depuis 20 ans dans des recherches sur le développement des méthodes hydroécologiques au 
service des politiques publiques de l’eau et des milieux aquatiques en France et en Europe.

La Directive-cadre européenne sur l’eau de 2000 (DCE) a été une formidable courroie de transmission 
entre la recherche et une politique publique environnementale. Traduite en 2006 dans le droit fran-
çais par la Loi sur l’eau et les milieux aquatiques (LEMA), elle a marqué un tournant dans la relation science 
/ société dans le domaine de l’environnement.

Affichant pour ambition le rétablissement du « bon état des eaux » continentales à l’horizon 2015, cette 
directive environnementale fixait une obligation de résultats avec des échéances précises, alors même 
que de multiples questions se trouvaient sans réponse au moment de sa mise en place : Comment 
construire les nouveaux réseaux de surveillance ? Quelles données environnementales mobiliser ou 
mobilisables et comment les bancariser ? Quel état de référence choisir pour les différentes masses 
d’eau et comment le mesurer? Qu’est-ce qu’un « bon état » écologique ? Comment échantillonner 
puis introduire les êtres vivants dans cette évaluation ? Comment comparer les résultats des évalua-
tions des différents pays membres de l’Union européenne ? etc.

Dès la parution de la directive, il s’agissait bien de comprendre pour agir. Aussi, un conséquent pro-
gramme de recherche orientée vers l’action a-t-il été mis en place dans les années 2000 entre le 
Ministère en charge de l’environnement et la communauté scientifique, notamment Irstea et l’Inra, 
aujourd’hui INRAE.

Avec la DCE, la surveillance prend de multiples dimensions parmi lesquelles le « vivant » devient le pre-
mier témoin de l’état écologique des cours d’eau, plans d’eau et estuaires. La physicochimie et l’hydro-
morphologie des masses d’eau viennent alors préciser les éléments de qualité biologique. Les auteurs 
nous racontent ici les différentes étapes franchies successivement pour résoudre les questions sou-
levées au fur et à mesure de la mise en place de cette directive et de la LEMA. Un récit se déroule 
ainsi sous les yeux du lecteur, marqué par la construction d’une relation entre des services publics, 
Ministère ou opérateurs publics, et la Recherche, entre les individus et les institutions.

Ces travaux ont été menés sur un temps long grâce à un financement soutenu du Ministère en charge 
de l’Environnement et de l’Office de l’eau et des milieux aquatiques (Onema aujourd’hui OFB). Ils ont 
été valorisés via des publications originales dans des revues scientifiques de très bon niveau, mais éga-
lement via des rendus très opérationnels, qu’il s’agisse de méthodes d’échantillonnage normalisées, 
d’outils de diagnostic, de bases de données ou des formations associées. Le succès de ces recherches 
se mesure également au travers de la reconnaissance nationale et internationale des scientifiques 
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et des équipes mobilisées et par là même de l’Institut, dont l’expertise a été recherchée dans divers 
groupes de travail et projets européens.

Ces 20 années de recherche au service d’une politique publique environnementale européenne 
illustrent bien ce que la Science peut apporter aux politiques publiques et à la Société.

Les auteurs témoignent ici du formidable élan suscité par la nature concrète et urgente des finalités 
environnementales poursuivies, marqué par des itérations permanentes entre terrain et laboratoire et 
finalement par une forme assez novatrice de co-construction de programme de recherche, la mise en 
action faisant émerger de nouvelles questions de recherche, innovantes et passionnantes.

Patrick Flammarion
Directeur général délégué

à l’expertise et à l’appui aux politiques publiques
INRAE
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QU’EST-CE QUE LA DCE ET QUELS 
DÉFIS FALLAIT-IL RELEVER ?

1

Adoptée par la Commission européenne en octobre 2000 pour réformer et harmoniser la réglementa-
tion sur l’eau et sa gestion dans toute l’Europe, la directive-cadre européenne sur l’eau (DCE) avait pour 
ambition de mettre en œuvre le concept de gestion intégrée des rivières et de leurs bassins versants 
(Integrated River Basin Management, IRBM) (Giakoumis & Voulvoulis, 2018). Discutée au Parlement 
européen dès 1993, notamment nourrie par l’expérience danoise de tentative de meilleure maîtrise de 
sa pollution diffuse d’origine agricole, mais aussi par des logiques de suivi de réseaux de qualité d’eau et 
d’évaluation biologique des milieux en vigueur dans des pays comme le Royaume-Uni ou la France, ses 
grands principes découlent d’un constat net sur les limites des pratiques de gestion antérieures par les 
seules normes chimiques par filières (directive nitrates pour les pollutions agricoles et directive sur les 
eaux résiduaires urbaines de 1991) ou par usages (baignade, pêche, conchyliculture, etc.).

La démarche visant à évaluer l’état des hydrosystèmes à large échelle, en s’appuyant sur divers indica-
teurs physiques, chimiques et biologiques, n’était alors pas limitée à l’Europe. Plusieurs systèmes homo-
logues ont vu le jour dans le monde à la même époque : l’« Environmental Monitoring and Assessment 
Program  » de l’US Environmental Protection Agency (Stevens, 1994), devenu le «  National Aquatic 
Resource Surveys » (Paulsen et al., 2008), le « River Health Program » en Afrique du Sud (Mangadze 
et al., 2019) et le « Systematic Assessment of the Health of River Ecosystems » du bassin de la Murray–
Darling en Australie (Mangadze et al., 2019).

La DCE s’est accompagnée de plusieurs innovations conceptuelles :

 — La gestion par grand bassin hydrographique (« district » dans le vocabulaire DCE), qui était 
déjà appliquée en France depuis la loi sur l’eau de 1964, est devenue le cadre de gestion spatiale 
au niveau européen, mais plusieurs pays avaient beaucoup de chemin à parcourir avant de s’y 
conformer ;
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 — La notion de gestion adaptative par cycle d’apprentissage et de gestion de six ans, reposant 
sur un suivi indispensable pour apprécier l’évolution des milieux aquatiques, en évaluer l’état et 
mesurer les progrès des actions de préservation (principe de non-dégradation) ou des actions 
de restauration (programmes de mesures).

La DCE a aussi introduit en Europe plusieurs autres facteurs de progrès :

 — Une évaluation des milieux basée sur la réponse intégrée de plusieurs éléments de qua-
lité biologique (EQB), reposant sur plusieurs groupes d’organismes aux spectres écologiques 
complémentaires et synthétisés par la notion d’état écologique. Ces approches ont l’avan-
tage de représenter l’état des écosystèmes avec des métriques1 biologiques indicatrices qui 
intègrent dans le temps différents impacts se produisant dans le bassin versant difficilement 
détectables par la seule surveillance de la chimie ou de la physique de l’eau (Karr, 1981 ; Simon 
et al., 2007 ; Roley et al., 2014). Un recentrage du système d’évaluation sur la biologie se heurtait 
à la fois à la culture technique dominante de gestion par les seules valeurs repères de la physico
chimie, certes simples d’application, mais extrêmement réductrices, mais aussi aux postures 
disciplinaires, défendant soit un groupe « plus indicateur » que ses voisins (ex. poissons versus 
diatomées), soit des organismes sentinelles « étalonnés » par des tests laboratoires par rapport 
à des seuils critiques de certains xénobiotiques (outils de l’écotoxicologie) ;

 — La nécessité de prendre en compte le cadre physique ou hydromorphologique du contexte 
dans lequel la biologie était évaluée (Vaughan et al., 2009 ; Gurnell et al., 2015). La DCE reconnaît 
qu’il existe des situations géographiques et des types de milieux différents dont il faut 
tenir compte dans l’évaluation, ce qui constitue une rupture avec des normes uniformes de 
composition physicochimique, quelle que soit la typologie des milieux ;

 — Pour chacun des types, la définition de conditions de référence comme repères de l’évalua-
tion des états dans le temps. Contrairement à ce qui a beaucoup été écrit, il ne s’agissait pas 
nécessairement de reconstituer des situations historiques, mais d’observer ou de modéliser 
des situations peu dégradées ayant des conséquences mineures sur les différentes compo-
santes de l’état écologique (Wallin & Wiederhom, 2003). Par ailleurs, il faut insister sur le fait 
que ces références ne sont pas les objectifs de gestion ; elles aident à repérer les situations 
en très bon état et à caler les limites du bon état. Les écarts constatés entre situations obser-
vées et référentiel aident à prendre la décision sur les mesures adéquates à programmer lors de 
chaque cycle de six ans. C’est un processus concerté de hiérarchisation spatiale et temporelle 
de ces mesures, qui en même temps tient compte de la démarche parallèle de caractérisation 
des pressions impactantes, de leur emprise géographique, de la connaissance de leurs effets et 
du potentiel de restauration ;

 — L’obligation de résultat  : les pratiques antérieures établissaient des bilans financiers des 
actions engagées pour lutter contre la pollution. La DCE demande en plus de faire la preuve 
que ces actions se traduisent par une amélioration mesurée. Ce principe explique notam-
ment la nécessité de déployer plusieurs types de réseaux, dont deux principaux : les réseaux 
de contrôle de surveillance (RCS) et de contrôle opérationnel (RCO), adaptés respectivement 

1.  Une « métrique » est définie comme un paramètre ou un ensemble de paramètres mesurables décrivant une fonctionnalité de l’éco-
système, par exemple le taux d’espèces détritivores, le nombre d’espèces exogènes, la richesse taxinomique, la diversité taxinomique ou 
fonctionnelle... 
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Qu’est-ce que la DCE et quels défis fallait-il relever ?

à l’état des lieux servant de base au programme de gestion de chaque cycle et à la mesure des 
trajectoires de retour au bon état, à des pas de temps itératifs (EC 2003, CIS guidance 11).

Ranunculus fluitans (macrophyte) et Navicula reichardtiana (diatomée) ; Salvelinus namaycush 
(poisson)  ; Diptère chironomidae (macroinvertébré)  ; Pediastrum simplex (phytoplancton). 
© C. Chauvin, M. Coste, H. Carmie, J.-P. Balmain.

La DCE a introduit en Europe l’évaluation de l’état écologique des milieux aquatiques basée 
sur une combinaison de quatre éléments de qualité biologique (EQB) complémentaires  : 
macrophytes et phytobenthos, ichtyofaune, macrofaune invertébrée, phytoplancton.

Enfin, les définitions techniques très textuelles de l’annexe V de la DCE laissaient beaucoup de place à 
l’interprétation. Dans un souci d’harmonisation des approches et d’équité entre États membres, la DCE 
a mis en place et s’est appuyée sur les travaux de divers groupes européens (Common Implementation 
Strategy – Working Group Ecological Status, CIS WG ECOSTAT) ou régionaux (Geographical 
Intercalibration Groups, GIG). Ces groupes, dont certains sont encore actifs, rassemblant les repré-
sentants des États et des experts scientifiques, ont produit de nombreux guides techniques précisant 
entre autres les attendus définis dans l’annexe V de la DCE et les méthodes de validation des résultats.

Au final, la DCE a tenté d’introduire dans la gestion courante des concepts que nombre de travaux de 
recherche sur les écosystèmes incitaient à appliquer, notamment de passer d’approches par trop sec-
torielles à une approche plus systémique (d’aucuns la qualifient aussi d’holistique), de tenir compte des 
vulnérabilités des milieux, différenciées géographiquement, le tout inscrit dans un processus dyna-
mique de type gestion adaptative (figure 1).

Elle a posé nombre de défis scientifiques sur : (1) les référentiels typologiques ; (2) les différentes méthodes 
d’échantillonnage à déployer dans un cadre national  ; (3) les notions de bio-indicateurs d’état dits 



20 ANS DE RECHERCHE POUR LE DÉVELOPPEMENT DES MÉTHODES HYDROÉCOLOGIQUES EN APPUI À LA DIRECTIVE-CADRE EUROPÉENNE SUR L’EAU

12

multimétriques, c’est-à-dire capables de « synthétiser » la somme des effets négatifs des pressions par 
rapport à une valeur de référence, la capacité diagnostique de ces bio-indicateurs et l’incertitude asso-
ciée ; (4) la construction des évaluations physico-chimiques et hydromorphologiques en soutien à la bio-
logie ; (5) la construction de systèmes d’évaluation du risque (chimique, toxique, hydromorphologique) 
d’essence probabiliste pour étayer et établir les diagnostics ; (6) la capacité à affecter un état à des masses 
d’eau non documentées par des données de surveillance (construction de modèles d’extrapolation).

Elle a posé des défis pratiques sur : (1) la refonte, voire la création des réseaux de surveillance, clé de 
voûte d’une dynamique de gestion adaptative : évaluer, diagnostiquer, hiérarchiser les pressions domi-
nantes, définir un programme d’action dit de mesures, suivi de l’efficacité des actions ; (2) la mise en 
place de référentiels dynamiques tels que le réseau de référence pérenne ; (3) la gestion efficace des 
données de niveau national.

FIGURE 1  ■  Processus de gestion adaptative suivi par la DCE. 
La connaissance de l’état d’un  système repose sur la maîtrise d’indicateurs pour différents 
compartiments, mais aussi sur la connaissance des pressions s’y exerçant pour bien établir les 
diagnostics précédant l’action. Cette démarche inclut un suivi récurrent d’essence épidémiolo-
gique (faiblesses, intensités des dégradations, prévalences temporelles et spatiales), complété 
par des suivis d’essence plus clinique, par exemple des effets des actions de restauration plus 
locales. On notera le caractère cyclique du processus, organisé sur un pas de temps de six ans. 
Les pointillés indiquent que ce dernier est bien sûr dépendant d’autres facteurs extérieurs, 
d’autres déterminants et d’autres politiques que celles de l’eau.
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Le Cemagref s’est organisé très rapidement  
pour accompagner la mise en œuvre de la DCE

Conscient des enjeux pour l’établissement, le département Gestion des milieux aquatiques (GMA, 
dirigé par Gérard Sachon) a proposé, dès l’année 2000, à Jean-Gabriel Wasson (UR BELY, à Lyon) une 
action d’animation interne intitulée « État écologique » pour soutenir les travaux de recherche suscep-
tibles de contribuer à la mise en œuvre de la DCE. Ayant identifié de nombreux thèmes sur lesquels le 
Cemagref capitalisait déjà une grande expérience, une offre de recherche collective a été proposée à 
la direction de l’eau du ministère en charge de l’environnement.

La toute première implication formalisée des équipes du Cemagref a été une contribution aux tra-
vaux des groupes nationaux mis en place par le ministère en charge de l’environnement ; elle remonte 
à 2001, notamment pour le groupe Évaluation des eaux de surface continentales (GT DCE-ESC) et 
pour le groupe de travail sur les eaux littorales, dont les eaux de transition (GT Littoral). L’implication sur 
le volet « plans d’eau » a suivi en 2003, date où a aussi été créé le GIS Plans d’eau (Inra/CSP/Cemagref) 
qui a beaucoup contribué aux travaux sur l’ichtyofaune lacustre en bio-indication. Une cellule dédiée 
à la DCE, constituée de trois chercheurs et ingénieurs et animée par Jean-Gabriel Wasson, a ensuite 
vu le jour à Lyon en 2003 avant d’évoluer en pôle commun Hydroécologie cours d’eau Cemagref/
Onema fin 2008, suite à la création de cet organisme (2007). Ce dernier s’est alors substitué au minis-
tère en charge de l’environnement pour le financement des contrats cadres régissant annuellement le 
contenu des nombreux travaux relatifs à la DCE.

Pour coordonner les développements méthodologiques en hydrobiologie et assurer un transfert 
opérationnel et cohérent des méthodes de surveillance aux nombreux opérateurs, un laboratoire 
de référence, Aquaref, a été créé fin 2007. Regroupant cinq établissements publics, piloté par l’Ins-
titut national de l’environnement industriel et des risques (Ineris), il a été chargé des domaines de la 
chimie et de l’hydrobiologie. La coordination de ce deuxième domaine est depuis assurée par INRAE 
(Christian Chauvin, UR REBX, Bordeaux).

En 2009, un pôle Hydroécologie des plans d’eau Cemagref/Onema a été créé à Aix-en-Provence 
avec pour ambition d’appuyer le ministère en charge de l’environnement dans la mise en œuvre de 
la DCE sur les lacs et les retenues. Ce pôle a ensuite évolué en pôle Recherche et Développement 
Écosystèmes lacustres (Écla), consortium scientifique d’une cinquantaine de chercheurs ex-Irstea et 
ex-Inra (UMR Carrtel), au sein duquel une dizaine de scientifiques poursuivent encore aujourd’hui des 
travaux en lien avec la DCE, notamment sur les plans d’eau des départements d’outre-mer (DOM).

La participation des équipes a été financée par une série de conventions qui ont permis le développe-
ment de recherches finalisées qui représentent près de 20 ans d’implication des chercheurs dans des 
travaux à l’interface entre la science et la gestion (Quevauviller et al., 2005). Ces dernières ont abouti 
dans les délais impartis à des outils opérationnels de couverture nationale et harmonisés au niveau 
européen, conformément aux exigences de la Commission.

Globalement, ce programme a mobilisé annuellement, en première phase (2001-2008), une vingtaine 
d’équivalents temps plein (ETP) de permanents et une quinzaine d’ETP de personnels temporaires, puis 
une douzaine d’ETP de permanents et une vingtaine de personnels temporaires en deuxième phase 
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(2009-2014). Dans la période plus contemporaine (2015-2019), l’implication a été réduite à moins de dix ETP 
de permanents et une dizaine d’ETP de temporaires, doctorants inclus, notamment pour les thématiques 
plans d’eau et la phyto-bio-indication. Toutes les unités de recherche en hydrobiologie d’Irstea ont été 
mobilisées à un moment donné (Aix-en-Provence, Antony, Bordeaux, Lyon, Montpellier). La réalisation de 
ces programmes n’a été possible qu’avec la contribution de nombreux ingénieurs contractuels très investis.

Les principaux chercheurs et ingénieurs permanents impliqués dans les travaux ont été :

 — Cours d’eau  : Virginie Archaimbault, Jérôme Belliard, Sébastien Boutry, André Chandesris, 
Christian Chauvin, François Delmas, Martial Ferréol, Maxime Logez, Nicolas Mengin, Soizic 
Morin, Jérémy Piffady, Didier Pont, Marie-Claude Roger, Juliette Rosebery, Yves Souchon, 
Evelyne Talès, Laurent Valette, Bertrand Villeneuve, Jean-Gabriel Wasson ;

 — Plans d’eau : Samuel Alleaume, Sébastien Boutry, Christine Argillier, Vincent Bertrin, Nadou Cadic, 
Bernard Dumont, Alain Dutartre, Aymeric Guibert, Pascal Irz, Cédric Lanoiselée, Christophe Laplace-
Treyture, Maxime Logez, Soizic Morin, Nathalie Reynaud, Juliette Rosebery, Jacques Veslot ;

 — Eaux de transition : Hilaire Drouineau, Michel Girardin, Mario Lepage, Jérémy Lobry (Écosystèmes 
aquatiques et changements globaux, EABX-Bordeaux).

Les travaux fondateurs des équipes du Cemagref

En 1984, à la création du Laboratoire d’Hydroécologie quantitative (LHQ), à Lyon, Jean-Gabriel Wasson 
a jeté les bases d’une approche de typologie fonctionnelle des eaux courantes, avec l’hypothèse d’un 
lien fort entre le cadre physique naturel et le fonctionnement des écosystèmes. En 1990, le ministère 
en charge de l’environnement demandait au Cemagref un diagnostic global du bassin de la Loire. C’est 
alors qu’avec le concours de géographes physiques, le concept des « Hydro-écorégions » fut déve-
loppé (Wasson et al., 1993a), pour aboutir à des « régions de gestion » s’appuyant sur un cadre géogra-
phique naturel. Les services opérationnels ayant perçu très positivement cette approche, il a conduit 
entre 1994 et 1996 une vaste étude du bassin de la Loire : hydrologie, morphologie, habitat aquatique 
et pressions anthropiques, et référentiel des peuplements (Souchon et al., 2000). Tandis que ces tra-
vaux se poursuivaient au LHQ , il a développé une approche similaire sur le bassin amazonien bolivien 
pour l’Institut de recherche pour le développement (IRD), de juillet 1996 à juin 2000. L’ensemble de 
ces travaux trouve son application directe avec l’adoption de la DCE en juillet 2000 dont la première 
phase requiert justement : (1) une typologie à base physique ; (2) la définition de conditions de réfé-
rence biologiques ; (3) l’évaluation d’un « état écologique » des milieux à partir de bio-indicateurs.

Parallèlement, à Bordeaux, l’équipe de phytoécologie aquatique s’intéressait aux communautés de 
diatomées benthiques de cours d’eau pour élaborer des outils d’évaluation et de diagnostic à l’adresse 
des gestionnaires. Dès les années 1970, une première grille d’évaluation des eaux du bassin de la Seine 
était proposée par Coste & Leynaud (1974). Dans les années 1980 à 1990, plusieurs indices ont ensuite 
été élaborés avec des objectifs de précision (l’indice de polluosensibilité spécifique ; Cemagref, 1982), 
de simplicité d’emploi (l’indice diatomique générique  ; Rumeau & Coste, 1988) ou de régionalisa-
tion (indice diatomique Artois-Picardie ; Prygiel & Coste, 1996). L’indice biologique diatomique a été 
présenté dès 1996 (Lenoir & Coste, 1996), puis normalisé par l’AFNOR en 2000 sous la forme d’une 
norme NF. Il s’agissait d’un des premiers indicateurs biologiques, après l’IBGN en 1992, à faire l’objet 
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d’une standardisation formalisée par une norme nationale. Enfin, les travaux de l’équipe de Bordeaux 
se sont aussi intéressés aux macrophytes avec une participation très active dans le GIS Macrophytes 
des eaux continentales, qui a entre autres abouti à l’élaboration de l’indice biologique macrophytique 
en rivière (Haury et al., 2006b) normalisé par l’AFNOR en 2003.

Par ailleurs, à Lyon, sous l’impulsion d’une forte demande de l’agence de l’eau Rhône-Méditerranée 
et Corse, Barbe et al. (1990) publiaient un document de référence sur la « diagnose des plans d’eau », 
méthode d’évaluation de l’état des lacs résultant de plusieurs années d’observations et d’analyses de 
la dynamique des caractéristiques physico-chimiques et biologiques de ces milieux. Ces chercheurs se 
positionnaient ainsi en précurseurs des nouvelles approches multitaxons d’évaluation de l’état éco-
logique des milieux lacustres. Ces travaux constituaient une base de réflexion pour le développe-
ment des outils attendus dans le cadre réglementaire de la DCE (De Bortoli et al., 2006). L’équipe de 
Bordeaux était aussi investie depuis plus de 40 ans dans l’analyse du fonctionnement biologique des 
lacs, principalement basée sur l’étude pluridisciplinaire des lacs aquitains. Des protocoles avaient été 
développés pour leur suivi à long terme (macrophytes, phytoplancton) et l’aide à la gestion (eutrophi-
sation, espèces invasives). À Montpellier, en 1996, la nouvelle équipe « Ressources ichtyologiques en 
plans d’eau » était créée pour valoriser l’ensemble des données acquises sur l’ichtyofaune lacustre par 
des analyses à large échelle spatiale des facteurs d’organisation des communautés sous contraintes 
anthropiques. C’est ainsi que la première base de données « plans d’eau » regroupant des variables 
environnementales et biologiques sur une centaine de lacs français a vu le jour en 1997 (Guibert et al., 
2005). Ces données pouvaient donc être mobilisées pour établir les premières typologies nationales 
(ministère en charge de l’environnement, 2005), puis pour explorer les relations entre ichtyofaune et 
environnement, socle du développement des indices biologiques.

Renforcement de berges pour stabiliser l’infrastructure routière.

Les caractéristiques hydrologiques et morphologiques des cours d’eau ont dans la majorité des 
cas été transformées par les aménagements, la gestion des débits ou le prélèvement d’eau. 
Les fonctionnalités des hydrosystèmes, physiques mais également chimiques et biologiques, s’en 
trouvent parfois fortement altérées. © Alain Dutartre.
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L’état des connaissances dans les masses d’eau de type «  milieux de transition  », identifiées dans la 
directive-cadre comme étant à l’interface entre les eaux marines et continentales, était assez différent 
des autres types d’eaux continentales. Ces masses d’eau correspondent en France à une assez grande 
variété de milieux : estuaires de toutes tailles, deltas, lagunes littorales et marais littoraux saumâtres. 
Quelques organismes (université de Montpellier et autres laboratoires côtiers méditerranéens) avaient 
déjà conduit des recherches sur les différents éléments de qualité biologique des lagunes méditerra-
néennes, par exemple, mais aucun d’entre eux ne revendiquait une expertise sur la bio-indication à 
partir de l’ichtyofaune. Le Cemagref de Bordeaux, qui avait une antériorité des travaux sur ces milieux 
de transition (estuaire, marais littoraux et lagunes), des chroniques de données (suivi du site de Blayais 
sur la Garonne, par exemple) et une expertise construite dès le début des années 1980 sur les pois-
sons migrateurs amphihalins et les crevettes (Castelnaud, 1978 ; CTGREF-Bordeaux, 1979 ; Elie, 1979 ; 
Boigontier & Mounié, 1984), avec plusieurs travaux de thèse encadrés au Cemagref et conduits depuis 
1990 (Taverny, 1991  ; Rochard, 1992  ; Martin Vandembulcke, 1999  ; Brosse, 2003  ; Lambert, 2005  ; 
Lochet, 2006 ; Pasquaud, 2006 ; Lassalle, 2008), s’est alors positionné en appui au ministère de l’Écolo-
gie pour le développement des bio-indicateurs poissons.

Toutes ces expériences ont été naturellement mobilisées pour répondre de façon immédiatement 
opérationnelle à la demande émergente de développement d’outils standardisés, utilisables dans les 
réseaux nationaux de référence, de surveillance et de contrôle opérationnel, et requis pour l’évalua-
tion de l’état écologique des milieux aquatiques continentaux et de transition. L’expertise des équipes 
d’Irstea s’est aussi élargie à des domaines connexes : interétalonnage et normalisation des méthodes, 
bancarisation des données, formation des opérateurs et encadrement de l’application des protocoles 
d’acquisition de données, processus d’accréditation et d’agrément des laboratoires, etc.
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Constitution des bases de données, codification des indicateurs

Bancarisation des données

Tous les travaux de recherche menés en appui à la mise en place de la DCE sur le volet « état écolo-
gique  » ont nécessité une grande quantité de données biologiques et environnementales sur l’en-
semble des masses d’eau nationales sur lesquelles un rapportage à l’Europe était nécessaire. Pour cela, 
les équipes de recherche ont d’abord développé des bases en propre, destinées à bancariser les don-
nées historiques lorsqu’elles existaient, avant d’y intégrer les nouvelles données des réseaux au fur et 
à mesure de leur production.

Cours d’eau

Pour les cours d’eau, une base de données nationale regroupant les informations hydrobiologiques de 
chaque station des réseaux de référence et de contrôle de surveillance pour les éléments de qualité 
biologique a été mise en place (base Pandore). Cette base a été créée par la cellule DCE à Lyon, puis 
maintenue par le pôle Onema/Irstea. Pandore a d’abord regroupé les données « macro-invertébrés », 
puis les données diatomées disponibles. Celles concernant les macrophytes ont été traitées par Irstea 
Bordeaux et implémentées dans Pandore à partir de 2006, date à laquelle elle s’est enrichie des don-
nées physico-chimiques issues des agences de l’eau. Pandore a été jusqu’en 2016 la seule base de por-
tée nationale rassemblant l’ensemble des informations nécessaires au calcul des indicateurs DCE pour 
l’ensemble des cours d’eau du territoire national. Depuis 2016, les bases de référence sont celles direc-
tement gérées par les agences de l’eau, à l’échelle des bassins.
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La plateforme nationale Naïades2, opérée par l’Onema, reprend aujourd’hui les données des bases de 
référence des agences de l’eau pour leur diffusion publique, comme cela est rendu obligatoire par la 
règlementation depuis la convention d’Aarhus. La base Pandore d’Irstea reste un outil majeur pour les 
scientifiques dans le développement des méthodes d’évaluation et des modèles.

Afin d’alimenter cette base de façon harmonisée et conforme aux résultats fournis par les protocoles 
d’acquisition de données, Irstea a conçu des modèles de saisie, qui ont été prescrits de façon régle-
mentaire jusqu’en 2018. En vue d’assurer une bonne qualité des données, les équipes d’Irstea ont 
développé des protocoles de contrôle et de validation de ces dernières. Citons, par exemple, le proto-
cole de bancarisation et de contrôle des données macrophytes en cours d’eau, qui a ensuite été mis à 
disposition des gestionnaires des bases de référence (Loriot et al., 2016). Ces modèles ont été diffusés 
aux utilisateurs principalement via le site Web Irstea spécialisé (hydrobio.dce.irstea.fr, voir p.  90), en 
concertation avec les pouvoirs publics et les organismes prescripteurs des marchés de surveillance.

De par la gestion historique des données poissons en cours d’eau par le CSP (RHP), puis par l’Onema 
(BDMAP) et l’AFB, le Cemagref n’a été qu’utilisateur de cette base de données pour le développement 
des indices poissons européens (EFI, EFI+) et du nouvel indice poisson rivière (IPR+), après une impor-
tante phase de validation de la donnée.

Plans d’eau

À la fin des années 1990, l’équipe montpelliéraine était à l’origine d’une base de données « plans d’eau » 
déjà bien structurée pour accueillir la plupart des données relatives : (1) aux caractéristiques morpho-
logiques et environnementales des milieux lacustres ; (2) à l’ichtyofaune. Ces dernières ont été particu-
lièrement utiles pour la réflexion sur la typologie lacustre, par exemple. En concertation avec l’équipe 
de Bordeaux, et en l’absence de système national, cette base a ensuite été modifiée pour recevoir 
l’ensemble des données biologiques et environnementales acquises dans le cadre des réseaux DCE. 
Parallèlement, comme pour la biologie des cours d’eau, des masques de saisies destinés à faciliter la 
bancarisation et limiter les erreurs à la saisie, ont été produits par les experts impliqués dans le déve-
loppement des indicateurs biologiques.

La base a été implémentée à partir des données fournies par les agences de l’eau ou d’autres opé-
rateurs publics (délégations régionales de l’AFB) et privés (bureaux d’études) après une mise en qua-
lité des informations reçues. Une phase préalable de vérification des données par échanges avec les 
opérateurs de terrain constitue un travail fastidieux, mais indispensable, qui a beaucoup mobilisé les 
agents du pôle AFB/Irstea Hydroécologie plans d’eau.

La bancarisation a concerné les données biologiques, physico-chimiques et hydromorphologiques 
acquises dans le cadre de la mise en œuvre de la surveillance DCE sur les plans d’eau (réseau de réfé-
rence, RCS et RCO) ainsi qu’un certain nombre de données relatives aux forçages anthropiques (occu-
pation du sol dans le bassin versant, anthropisation de la zone rivulaire, etc.).

2.  Naïades est la base centrale initialement prévue par le système d’information sur l’eau pour regrouper l’ensemble des données issues 
de la surveillance biologique et physico-chimique des eaux continentales (rivières et lacs), et alimenter les évaluations réalisées par la pla-
teforme de calcul des indicateurs du système d’évaluation de l’état écologique des eaux de surface (SEEE). L’évolution du schéma national 
des données sur l’eau (SNDE) ayant finalement redistribué cette compétence aux bases de bassins, gérées par les agences, Naïades a été 
réorientée en 2015 en une plateforme de mise à disposition centralisée des données des bases de référence des bassins.
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Cette base a été ensuite régulièrement transmise à l’Onema pour alimenter Naïades et permettre le 
calcul des indicateurs avec le système national d’évaluation de l’état des eaux (SEEE). Elle est maintenue 
dans le pôle Écla pour les besoins de la recherche.

Estuaires

Suite au démarrage de la surveillance de l’ichtyofaune, il s’est avéré indispensable de développer un sys-
tème d’information opérationnel, pour tous les acteurs nationaux concernés, en intégrant selon des 
protocoles standardisés et sécurisés toutes les données « poisson » collectées en milieux de transition 
pour les besoins de la DCE. La base ainsi créée, dénommée « Pomet », a permis d’archiver les données 
puis d’effectuer les analyses nécessaires pour le développement de l’indicateur poisson ELFI (Estuarine 
and Lagoon Fish Index). Elle a aussi une vocation plus large de gestion des données des contrôles de 
surveillance DCE après leur mise en qualité et d’alimentation du système de calcul des métriques fai-
sant partie de l’indicateur poisson ELFI. En 2005, une fiche de saisie a été développée sur Excel pour 
compiler les données recueillies lors des pêches (date, heure, durée, position géographique, salinité) 
et des captures (i.e. espèce, nombre d’individus, poids total de l’échantillon ou tailles individuelles par 
espèce). Cette fiche a évolué vers un formulaire en ligne pour la saisie directe dans Pometweb, applica-
tion développée pour une utilisation directe par les opérateurs. Celle-là a été sécurisée par la mise en 
place de contrôles à la saisie. Plus de 70 % d’erreurs de saisie ont ainsi été supprimées.

FIGURE 2  ■  Schéma relationnel de la base de données Pomet actuelle. © Mario Lepage.
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Aujourd’hui, la bancarisation et le contrôle qualité des données acquises par les opérateurs de terrain 
se font toujours dans un premier temps dans Pomet avant le transfert dans la base Quadrige2 déve-
loppée et gérée par l’Institut français de recherche pour l’exploitation de la mer (Ifremer). Toutes les 
données biologiques de la surveillance dans les eaux côtières et de transition sont archivées dans la 
base Quadrige2.

La base de données initiale était assez simple et elle s’est enrichie de plusieurs tables pour permettre 
des analyses de données plus complexes au fil du temps (figure 2).

De nouveaux aménagements de la base Pomet sont actuellement en cours afin de pouvoir bancari-
ser les données des inventaires poissons réalisés dans les estuaires de Guyane. Le référentiel taxino-
mique est mis à jour tous les cinq ans de façon à maintenir une certaine uniformité dans les taxons qui 
changent parfois de nom à une fréquence plus rapide.

Codification des données
L’harmonisation et la structuration des bases de données se sont nécessairement accompagnées d’un 
travail d’élaboration ou de révision des systèmes de codage des données taxinomiques. Les référen-
tiels ont donc été développés pour l’ensemble des éléments biologiques. Les systèmes préexistants, 
comme les codes quatre lettres pour les diatomées ou les codes six lettres pour les macrophytes et 
le phytoplancton, ont été complétés et mis à jour sur la base de règles formalisées (par ex. Loriot & 
Chauvin, 2016).

Ces référentiels « taxons », ainsi que la mise à jour des référentiels « méthodes » et « paramètres » pour 
l’hydrobiologie, ont été intégrés par le Sandre3 dans son système de codage, en tant que version de 
base pour la remise à niveau de l’ensemble du système Sandre en adéquation avec les nouveaux indi-
cateurs et les nouvelles bases de données. Rappelons que, en France, la réglementation impose l’utili-
sation des codes et scénarios d’échange du Sandre pour toute donnée produite ou échangée dans le 
cadre de la surveillance au titre du Code de l’environnement.

Depuis 2016, la maintenance et le développement de ces référentiels se poursuivent dans le cadre de 
la forge « Taxinomie et Bio-indication » du SEEE (cf. p. 20) avec une implication forte des scientifiques.

Définition des masses d’eau, délimitation et référentiel typologique

Les hydro-écorégions de France et d’Europe

En 2001, grâce à un fort investissement dans les groupes DCE, une approche typologique par hydro-
écorégions (HER) combinant des caractéristiques géologiques, climatiques et géographiques (ex. alti-
tude) était proposée. Après un premier rapport méthodologique, une carte préliminaire de 22 HER 
(figure 3) était livrée aux utilisateurs fin 2001 (Wasson et al., 2002), puis adoptée pour servir de base à la 
typologie nationale des cours d’eau et plans d’eau.

3.  Le schéma national des données sur l’eau est l’« outil permettant l’organisation, la rationalisation et la mutualisation des données entre 
les différents producteurs de données, à l’échelle de la France ».
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Ainsi, en concertation avec les agences de l’eau et le ministère en charge de l’environnement, l’option 
a été prise d’écarter le système A4 de classification, première option préconisée dans l’annexe V de la 
DCE, et d’adopter le système B en utilisant les hydro-écorégions en proxy de certains critères obliga-
toires (alcalinité, géologie, par exemple).

Typologie des cours d’eau

Pour obtenir une typologie des cours d’eau, cadre fonctionnel pour l’évaluation et la gestion, 
l’approche régionale a été complétée par la dimension longitudinale (taille du cours d’eau) approchée 
par les rangs de Strahler (ordination progressive des cours d’eau de taille croissante au sein des réseaux 
hydrographiques). La typologie, somme toute simple, résultait donc du croisement « HER × rang » ; 
elle a été affinée et complétée en 2005 par la prise en compte de l’influence des HER amont, évaluée 
à partir de deux descripteurs fonctionnels très robustes : le débit moyen et la teneur en calcium. Ces 
variables permettent de « tracer » l’influence du bassin amont sur des tronçons situés à l’aval dans des 
HER différentes. Cette typologie a été adoptée comme référentiel national (Chandesris et al., 2006).

Typologie des milieux lacustres

L’exercice de définition de la typologie des plans d’eau s’est fortement inspiré du travail réalisé sur les 
hydro-écorégions. Cependant, il a été très contraint par l’absence de données sur certaines caractéris-
tiques des lacs telles que la profondeur moyenne ou l’alcalinité5 (Holley & Guibert, 2005) et par l’inadé-
quation au niveau national de certains seuils proposés par l’Europe pour ces critères morphologiques 
(limite altitudinale à 800 m, par exemple). La typologie a donc été réalisée essentiellement par expertise 
et sur la base de nos travaux en écologie des communautés visant à comprendre l’effet des forçages 
environnementaux sur les organismes (Pronier, 2000 ; Argillier et al., 2002a ; Argillier et al., 2002b ; Holley 
& Argillier, 2005). La typologie définie résulte d’une combinaison de critères qualitatifs obligatoires (ori-
gine, profondeur, par exemple) ou de leur proxy via l’appartenance aux hydro-écorégions (calcaire/sili-
ceux, par exemple) et de critères dits « fonctionnels » tels que la forme de la cuvette qui détermine, 
entre autres, la présence/absence d’une zone littorale, ou la présence/absence de marnage. Ces choix 
ont conduit à l’identification de 11 types de lacs naturels et 18 types de plans d’eau d’origine anthro-
pique qui ont été décrits dans une circulaire (ministère  de  l’Écologie  et  du  développement  durable, 
2005). Cependant, ces types se sont avérés assez peu pertinents pour le développement des indica-
teurs, la plupart d’entre eux regroupant trop peu de plans d’eau. Par ailleurs, cette typologie est peu 
comparable avec celles réalisées par les autres États membres. Enfin, la typologie nationale des plans 
d’eau ne prend pas en compte la taille des lacs, critère « obligatoire » et dont l’importance a été mise en 
évidence à maintes reprises sur la biodiversité. Ces distorsions ont conduit à certaines difficultés dans 
l’harmonisation des méthodes d’évaluation et le rapportage au niveau européen.

4.  Pour établir la typologie de chaque catégorie de masses d’eau, la DCE propose deux méthodes : le système A et le système B. En plus 
de l’appartenance à une écorégion, le système A utilise un ensemble de critères définis (altitude, dimension, profondeur moyenne, géo-
logie, degré de salinité) et pour chacun d’entre eux, des bornes fixes. Par exemple, pour l’altitude des cours d’eau et plans d’eau, le sys-
tème A considère trois types selon que la masse d’eau est en plaine à moins de 200 m, à moyenne altitude entre 200 et 800 m, ou à plus 
de 800 m. Le système B utilise des descripteurs obligatoires comme dans le système A (dimension des milieux par exemple) mais le choix 
des seuils de définition des types sont laissés libres. De plus, ce système B utilise des descripteurs ou combinaisons de descripteurs facul-
tatifs (cas des hydroécorégions françaises par exemple). Dans le cas d’une utilisation du système B, les États membres doivent arriver au 
moins au même degré de détail qu’avec le système A.
5.  Ces caractéristiques ne sont encore pas complètement renseignées sur les plans d’eau de plus de 50 ha faisant l’objet d’un rapportage 
à la commission. 
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Suite à l’acquisition de nouvelles données morphologiques des plans d’eau, il a été décidé de réviser 
cette typologie pour faciliter les intercomparaisons au niveau européen ; le travail est en cours au pôle 
Écla à Aix-en-Provence, en collaboration avec l’OFB (Jean-Claude Raymond).

FIGURE 3  ■  Les hydro-écorégions de niveau 1 (A) servent de base à la typologie des cours 
d’eau (B). D’après Wasson et al., 2002, Chandesris et al., 2006.

Lac Pavin (lac volcanique, Auvergne).

Les lacs sont des écosystèmes fermés ou semi-ouverts. Chaque lac affiche des caractéristiques 
hydromorphologiques  propres qui déterminent son fonctionnement. La complexité et la diversité 
de lacs naturels et artificiels rendent difficile la construction d’une typologie. © Christian Chauvin.
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Typologie des eaux de transition

Sur les estuaires, une vingtaine de critères hydromorphologiques choisis pour leurs effets potentiels sur 
les éléments de qualité biologique, allant du débit moyen annuel à l’exposition des vagues en passant 
par la nature des sédiments, ont été proposés pour la réalisation de la typologie. Les critères ont été ren-
seignés à dire d’experts en groupes de travail pour chaque masse d’eau. Une classification hiérarchique 
ascendante a ensuite été réalisée pour regrouper les masses d’eau qui se ressemblaient le plus pour obte-
nir neuf types d’estuaires sur la façade atlantique et la Manche (Lepage et al., 2004a). Cet exercice a été 
conduit avant de connaître la composition en espèces de chaque estuaire puisque les campagnes d’échan-
tillonnage n’avaient pas encore commencé. Quand les premières données d’échantillonnage des poissons 
sont devenues disponibles en 2007, il est apparu que la typologie était trop complexe pour cet élément de 
qualité et que les estuaires pouvaient être séparés en deux classes de taille, les grands estuaires (› 100 km2) 
et les petits (‹ 100 km2), et en deux écorégions, Manche et Atlantique, puis en zone de salinité (oligohalin, 
mésohalin et polyhalin) qui s’avère être un des principaux facteurs structurant les communautés de pois-
sons en estuaire. En raison d’enjeux de gestion particuliers à certaines zones, certains grands estuaires 
ont fait l’objet d’un découpage en plusieurs masses d’eau (ex  : l’estuaire de la Gironde est découpé en 
six masses d’eau). La typologie pourrait ne pas être la même en fonction des éléments de qualité biolo-
gique à évaluer, car les organismes biologiques ne répondent pas de la même façon aux éléments hydro
morphologiques selon les milieux.

La typologie des lagunes méditerranéennes a été réalisée au niveau local par des experts de l’Ifremer 
et des universités qui ont défini un seul type de lagune. Cependant, les travaux postérieurs d’Irstea ont 
montré qu’il était souhaitable de faire deux ou quatre types (Drouineau et al., 2011). En revanche, les 
travaux conduits lors du projet Liteau II ont montré que deux critères pouvaient suffire pour réaliser 
une typologie compatible avec les données biologiques en prenant la superficie des lagunes (petite 
‹ 50 km2 et grande lagune › 50 km2) en tant que paramètre hydromorphologique, et la salinité en tant 
que paramètre physico-chimique (Girardin et al., 2009).

Constitution des réseaux de référence cours d’eau et plans d’eau

La notion « d’état de référence » constitue le point d’ancrage essentiel de l’évaluation de l’état écolo-
gique et de l’objectif de bon état fixé par la DCE.

La cellule DCE (Irstea Lyon) a élaboré et fourni aux groupes de pilotages nationaux des outils quanti-
fiés pour évaluer un niveau de pression anthropique « faible à très faible » à la fois sur cours d’eau et 
plans d’eau. Ces critères ont été repris dans la circulaire ministérielle relative à la constitution et à la 
mise en œuvre du réseau de sites de référence (Ministère de l’Écologie et du développement durable, 
2004).  Sur ces bases, par analyse des données sous système d’informations géographiques (SIG), 
un réseau de près de 400 sites de référence en cours d’eau a été proposé, puis validé par dire d’ex-
perts par les hydrobiologistes des directions régionales de l’Environnement (Diren). Outre l’acquisi-
tion de données essentielles au calcul des valeurs de référence pour certains indicateurs utilisés dans 
les méthodes d’évaluation françaises alors en construction, le réseau de référence des cours d’eau a 
fourni les données qui ont permis de participer très activement aux programmes d’harmonisation 
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européenne des évaluations (cf. p. 83). Pour intégrer les retours d’expérience des relevés réalisés sur 
le réseau de référence de 2005 à 2007 ainsi que de nouvelles consignes plus précises apportées par 
les guides européens publiés par la Commission européenne (Wallin et al., 2003), le réseau de site de 
référence cours d’eau a fait l’objet d’une mise à jour en 2009, réalisée par l’équipe Cemagref de Lyon 
(Mengin et al., 2009).

Les informations et données préconisées par la circulaire ont été aussi utilisées par les agences de l’eau 
pour constituer le réseau de référence des plans d’eau qui incluait 24 lacs naturels et 5 retenues d’ori-
gine anthropique. Néanmoins, ces milieux lacustres de référence, outre leur faible nombre et leur faible 
représentativité de la diversité environnementale (la plupart étant situés en altitude), se sont avérés peu 
utiles, d’autant plus que certains niveaux de pressions mesurés par la suite étaient in fine non conformes 
à ce que l’on pouvait attendre pour un site de référence (Holley et al., 2006). Cela nous a conduits à déve-
lopper des démarches alternatives pour définir les conditions de référence de certains bio-indicateurs. 
Ainsi, pour ancrer les valeurs des indicateurs développés en plans d’eau, tout comme en estuaires ou 
aucun réseau de sites de référence n’a pu être constitué, nous avons défendu au niveau national, puis 
européen, dans les groupes d’interétalonnage, le recours à la modélisation et à l’utilisation de sites sou-
mis à de faibles niveaux de pression (mais hors réseau de sites de référence). Dans les eaux de transition, 
il n’a pas été possible de choisir des stations pour intégrer le réseau de référence, car les estuaires fran-
çais supportent tous un niveau de pression anthropique supérieur à un seuil sans effet. La position des 
estuaires à l’exutoire des bassins versants et la forte proportion de population vivant sur la frange litto-
rale ne permettent pas de trouver des sites pouvant être qualifiés de référence.

Station d’épuration.

Base des activités humaines, l’eau et les milieux aquatiques subissent de fortes pressions de 
natures variées. Leurs interactions sont de ce fait complexes. Pour en évaluer l’impact, la mise 
en place d’indicateurs multimétriques est donc nécessaire. © Stockr/Adobe Stock.
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Enfin, dans le contexte du changement climatique, des travaux ont été conduits pour évaluer la pos-
sibilité de mise en place d’un réseau de référence pérenne. Ce dernier devait permettre d’apporter 
des compléments d’information en vue de la mise à jour des conditions de référence biologique et 
aussi un suivi de l’effet du changement climatique sur ces conditions de référence. Irstea a accompa-
gné l’AFB dans le positionnement des sites à équiper sur le réseau hydrographique. En plans d’eau, des 
travaux ont été aussi développés pour optimiser les méthodes de mesure (position de la chaîne de 
thermomètres, fréquence des mesures etc.) et le choix des équipements. INRAE poursuit cet accom-
pagnement de l’OFB dans l’implémentation du dispositif au niveau national et bancarise les données.

Mise au point de méthodes d’échantillonnage

En France, lors de la publication de la directive en 2000, certaines méthodes étaient utilisées en rou-
tine, par divers opérateurs publics ou privés, pour caractériser les différentes composantes biotiques 
et physico-chimiques des milieux aquatiques continentaux. Cependant, la mise en œuvre de la DCE a 
conduit à mener une réflexion, au niveau national, sur la pertinence de ces méthodes existantes pour 
acquérir des connaissances sur lesquelles des indicateurs « DCE compatibles » pouvaient être dévelop-
pés. Globalement, bien que les scientifiques français aient été relativement précurseurs dans le domaine 
de la surveillance des milieux aquatiques, les méthodes françaises existantes se sont avérées souvent 
imparfaitement adaptées en raison soit d’un coût incompatible avec une mise en œuvre en routine, soit 
parce qu’elles ne permettaient pas de collecter toutes les informations requises par la DCE (tableau 1).

Le phytoplancton en grands cours d’eau

Avant la mise en œuvre de la DCE, les peuplements phytoplanctoniques n’étaient considérés dans le 
diagnostic de qualité des cours d’eau que par le biais des concentrations en chlorophylles qu’ils indui-
saient, paramètre utilisé comme un critère global de niveau trophique pour le chenal des grands et très 
grands cours d’eau. Dans quelques cas particuliers, les communautés planctoniques ont été analysées 
en tant que telles pour suivre plus précisément l’impact d’installations industrielles (centrales nucléaires 
sur la Loire, par exemple). Ce compartiment biologique n’était pas utilisé dans l’évaluation de l’état des 
cours d’eau, car il suit une dynamique complexe. De plus, les communautés phytoplanctoniques fluviales 
étaient assez mal connues au regard des travaux nombreux portant sur les systèmes lacustres. Or, s’il est 
communément admis que le phytoplancton n’est pas un compartiment écologique important dans le 
réseau trophique des cours d’eau petits à moyens (phytoplancton réduit ou absent), il est a contrario un 
compartiment essentiel du fonctionnement des grands et très grands cours d’eau, systèmes compo-
sites dans lesquels le chenal, habitat propre à ce type de cours d’eau, joue le rôle d’une zone pélagique 
où se déroulent des mécanismes biologiques et physico-chimiques conditionnant fortement l’état des 
milieux fluviaux. Cet habitat doit être évalué spécifiquement, par une approche différente de celles utili-
sées pour les zones rivulaires qui, elles, sont plus facilement comparables aux rivières plus petites.

La surveillance généralisée à l’échelle nationale et les prescriptions méthodologiques de la DCE néces-
sitaient donc l’élaboration d’une méthodologie d’acquisition de données susceptible de fournir des 
résultats comparables à cette échelle territoriale de suivi. En 2010, l’équipe de Bordeaux, avec l’aide 
de la direction régionale de l’Environnement, de l’Aménagement et du Logement (Dreal) Lorraine, a 
proposé un protocole destiné à être appliqué sur l’ensemble des stations « grands cours d’eau » des 
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réseaux de surveillance, afin d’acquérir des données harmonisées susceptibles de servir de base au 
développement d’un indicateur (Laplace-Treyture et al., 2010).

TABLEAU 1  ■  Les différentes métriques incluses dans la caractérisation des états écologiques très bon, bon 
et moyen, définies dans l’annexe V de la DCE.

Catégorie d’eau 
de surface

Indicateur de 
qualité biologique Composition taxonomique Abondancea Taxons sensibles aux 

perturbations Diversité

Rivières et lacs

Phytoplancton X X

Macrophytes et 
phytobenthos X X

invertébrés 
benthiques X X X X

Faune Poissons X X X

Eaux de transition

Phytoplancton X X

Macroalgues X X

Angiospermes X X

Invertébrés 
benthiques X X X X

Poissons X X X

Eaux côtières

Phytoplancton X X (X)

Macroalgues et 
angiospermes X X (X)

Invertébrés 
benthiques X X X X

Catégorie d’eau 
de surface

Indicateur de 
qualité biologique

Structure 
des âges

Fréquence et 
intensité des 

blooms algaux
Biomasse

Absence de groupes 
taxonomiques 

majeurs

Taxons 
indicateurs 

de pollutions

Rivières et lacs

Phytoplancton X Xb

Macrophytes et 
phytobenthos

invertébrés 
benthiques X

Faune Poissons X

Eaux de transition

Phytoplancton X X

Macroalgues

Angiospermes

Invertébrés 
benthiques X

Poissons (Xd)

Eaux côtières

Phytoplancton X X

Macroalgues et 
angiospermes

Invertébrés 
benthiques (X) X

a : ou répartition selon la profondeur / recouvrement pour les algues et angiospermes ; b : seulement pour 
les lacs ; c : seulement pour les macroalgues ; d : par bioaccumulation-biotests.
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Le phytoplancton en plans d’eau

En collaboration avec l’Inra (UMR Carrtel, Thonon-les-Bains), un cadre pour l’échantillonnage, la 
conservation, l’observation et le dénombrement des communautés phytoplanctoniques et un cadre 
d’acquisition des éléments physico-chimiques obligatoirement associés ont été définis (Laplace-
Treyture et al., 2009). Ils résultent de l’expérience acquise par l’analyse des 500 relevés de phytoplanc-
ton de type « diagnose rapide » (Barbe et al., 1990 ; Barbe et al., 2003), réalisés sur plus de cent lacs du 
territoire français, dont les données sont stockées dans la base plan d’eau d’Irstea. Ces cadres métho-
dologiques intègrent les exigences de la DCE et de la norme européenne NF EN 15204 (2006) portant 
sur la préparation et l’observation microscopique d’échantillons de phytoplancton.

Trachelomonas hispida var. crenulatocollis © Christophe Laplace-Treyture.

Parmi les groupes planctoniques, les Cyanobactéries font l’objet d’un suivi particulier, car la 
production de toxines par certaines espèces remet en question plusieurs usages de l’eau (bai-
gnade, production d’eau potable) et la survie d’autres organismes aquatiques.

Les macrophytes en cours d’eau

Un protocole de relevé des peuplements de macrophytes en cours d’eau existait depuis 2003, sous la 
forme de la norme NF T90-395 « indice biologique macrophytique en rivière ». L’équipe de Bordeaux 
avait largement contribué aux travaux ayant abouti à l’élaboration de ce référentiel, menés en parte-
nariat entre les scientifiques du GIS Macrophytes des eaux continentales (Haury et al., 2006a).



20 ANS DE RECHERCHE POUR LE DÉVELOPPEMENT DES MÉTHODES HYDROÉCOLOGIQUES EN APPUI À LA DIRECTIVE-CADRE EUROPÉENNE SUR L’EAU

28

La première phase, préalable au développement des indicateurs «  macrophytes  » dont Irstea avait 
la charge, a consisté à reprendre ce protocole normalisé pour le préciser et mettre à disposition des 
opérateurs des outils fonctionnels pour une utilisation en réseau national : précision des conditions de 
définition des points de prélèvement, réflexion sur les paramètres d’identification et de description 
de la station, élaboration d’une fiche standardisée de relevés, conception et diffusion d’outils informa-
tiques pour la saisie et le contrôle des relevés.

Le protocole adapté aux très grands cours d’eau, proposé dans le projet de guide technique d’appli-
cation de la norme, a également fait l’objet de compléments pour son inclusion dans les cahiers des 
charges des marchés de surveillance hydrobiologique (Chauvin, 2008).

Les macrophytes en plans d’eau

Au début des années 2000, les différents protocoles d’échantillonnage de terrain utilisés en France 
depuis plusieurs décennies rendaient impossible une comparaison des données existantes à l’échelle 
du territoire métropolitain. De plus, la majorité de ces protocoles ne répondait pas aux exigences de 
l’annexe V de la DCE ou ne rendait pas compte de l’état des colonisations végétales au-delà des zones 
aquatiques de faibles profondeurs autorisant une exploration à pied. Ainsi, en 2007, un protocole 
standardisé a été proposé pour réaliser des inventaires de macrophytes fournissant une base pour le 
développement d’un indice biologique pour les plans d’eau dont l’amplitude du marnage annuel est 
inférieure ou égale à deux mètres (Dutartre & Bertrin, 2009). Utilisable en routine par divers opéra-
teurs de terrain, cette méthode repose sur des prospections sur la rive et vers le large du plan d’eau 
au sein « d’unités d’observation ». Ces unités sont positionnées sur le périmètre du lac à partir d’une 
méthode géométrique (Jensen, 1977) et du type d’occupation des rives.

Ce protocole d’échantillonnage des macrophytes en plans d’eau a fait l’objet de travaux de normalisation 
qui ont abouti à la norme expérimentale XP T90-328 en 2010 et au guide d’application FD T90-728 en 
2017, référentiels actuellement en cours d’homologation (validation en norme NF prévue en 2020). Pour 
compléter ces référentiels normatifs, un protocole d’échantillonnage adapté à la végétation aquatique des 
plans d’eau marnants a également été proposé par l’équipe (Dutartre & Bertrin, 2012) afin de permettre la 
prospection de cet élément biologique dans les cas de réservoirs à très forte variation de niveau.

Observation des macrophytes en plan d’eau.

Les macrophytes, souvent très diversifiés, contribuent pour une part importante au fonctionne-
ment biologique des lacs. Très sensibles aux perturbations physiques et chimiques qui altèrent 
les zones rivulaires des lacs, les macrophytes sont révélateurs de l’état écologique de ces hydro-
systèmes. © Vincent Bertrin.
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Les diatomées en cours d’eau

La méthode d’échantillonnage des diatomées pour la mise en œuvre de l’indice biologique diatomées 
(IBD) a été normalisée pour la première fois en 2000 (AFNOR, NF T90-354, revue en 2016), grâce à une 
collaboration étroite entre les différentes agences de l’eau et Irstea (Michel Coste). Cette méthode s’ap-
plique à l’ensemble des cours d’eau (dont grands et très grands cours d’eau), à l’exception des zones 
estuariennes. Elle précise le choix du site, du faciès, du support à privilégier pour obtenir un échantillon-
nage représentatif des flores diatomiques, et décrit le prétraitement de l’échantillon sur le terrain, la pré-
paration au laboratoire des lames microscopiques, ainsi que les méthodes d’observation, de comptage 
et de détermination des diatomées. Elle est entièrement compatible avec la norme européenne qui 
encadre l’échantillonnage des diatomées en cours d’eau et leur traitement en laboratoire (NF EN 14407).

Cette méthode s’applique également aux cours d’eau des DROM-COM, moyennant l’inclusion de 
quelques spécificités (l’effort d’échantillonnage, par exemple, doit être beaucoup plus important dans 
les cours d’eau de Guyane, très oligotrophes, où la densité d’organismes est très faible). Cela permet 
désormais le rattachement de l’échantillonnage dans les cours d’eau de ces territoires tropicaux au 
même référentiel technique que celui préconisé pour la surveillance des rivières métropolitaines.

Les diatomées en plans d’eau

Une méthodologie d’échantillonnage a été proposée en 2010 (Morin et  al., 2010b). Elle ne fait pas 
encore l’objet d’une norme AFNOR, mais elle est compatible avec les recommandations du référentiel 
européen NF EN 14407. Une campagne nationale exceptionnelle d’acquisition de prélèvements diato-
miques lacustres basée sur cette méthode a été proposée par Irstea et réalisée entre 2015 et 2017 ; les 
informations recueillies seront complétées par celles issues des campagnes de 2018 puis 2019. L’analyse 
des données permettra de caler définitivement certains critères d’échantillonnage, à savoir notamment 
s’il faut privilégier un prélèvement sur substrat dur ou sur macrophytes, et permettra in fine de produire 
les données nécessaires au développement d’un indice diatomique spécifique aux milieux lacustres.

Les macro-invertébrés en cours d’eau

Fruit d’une collaboration entre le Cemagref (unité de recherche Biologie des écosystèmes aquatiques 
(BEA), centre de Lyon) et l’université de Metz, un nouveau protocole d’échantillonnage, associant les 
préconisations de la DCE sur la représentativité des habitats principaux et l’effort d’échantillonnage, 
tout en préservant la possibilité de calculer l’indicateur précédemment utilisé en France (l’IBGN, indice 
biologique global normalisé), a été mis au point (Usseglio-Polatera et al., 2009). Il a d’abord été testé 
sur les sites de référence puis, après analyse de ce retour d’expérience, il a été adapté pour s’appli-
quer au réseau de surveillance mis en œuvre dès 2007. Ce protocole a ensuite fait l’objet de l’élabo-
ration d’une norme AFNOR par un groupe d’experts de la commission de normalisation T95F. Une 
première norme concernant l’échantillonnage des macro-invertébrés en rivière a été publiée en sep-
tembre 2009 (XP T90-333), une deuxième norme concernant le traitement et la détermination des 
échantillons d’invertébrés benthiques en juin 2010 (XP T90-388).

Un protocole spécifique aux grands et très grands cours d’eau a également été développé et norma-
lisé en 2019 (XP T90-337). L’élaboration des guides d’application pour ces normes est en cours par la 
commission de normalisation de l’AFNOR.
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Prélèvement de macro-invertébrés en cours d’eau.

L’historique des données accumulées depuis les années 1970 sur les invertébrés benthiques en 
cours d’eau a permis d’initier rapidement le développement d’une méthode d’échantillonnage 
qui répond aux prescriptions de la DCE. © Christian Chauvin.

L’ichtyofaune en plans d’eau

Comme pour les macrophytes, aucune méthode standardisée n’était proposée au niveau national 
pour échantillonner les poissons en plans d’eau. La méthode la plus répandue consistait à poser des 
filets verticaux en différents secteurs du lac afin d’échantillonner toute la colonne d’eau (Degiorgi, 
1994). Parallèlement, un standard européen reposant sur l’utilisation de filets maillants multi-mailles de 
type « araignées » (posés sur le fond), était publié sur proposition de scientifiques d’Europe du Nord 
(C.E.N., 2005). Le choix de la méthode à utiliser dans le cadre des réseaux de suivi DCE a donc été 
posé, et le Cemagref, via le GIS Plans d’eau, est intervenu dans l’aide à cette décision par comparaison 
des résultats obtenus et des aspects logistiques sur des sites pilotes. Ce travail a conduit à l’adoption 
du protocole normalisé pour la réalisation des suivis dans le cadre de la mise en œuvre de la DCE au 
niveau national, et certains résultats ont été publiés (Alexander et al., 2015).
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Pêche aux filets maillants.

L’échantillonnage des poissons en plan d’eau profond, où la pêche électrique n’est pas pos-
sible, impose de trouver le bon compromis entre le recueil d’informations pertinentes pour la 
construction d’un indicateur et le coût de sa mise en œuvre. © Stéphanie Pédron.

L’ichtyofaune dans les estuaires

Mis à part les campagnes de pêche menées en Gironde depuis 1979 et quelques inventaires anciens 
et partiels existant par ailleurs, aucun estuaire français ne faisait l’objet d’un suivi récurrent de son 
ichtyofaune avant 2005. De plus, lorsqu’ils existaient, les échantillonnages étaient réalisés avec diffé-
rents engins (filets maillants, pibalours, verveux, nasses, chalut à panneau, etc.) qui rendaient difficile la 
comparaison des données de pêche. Dans ce contexte, il est apparu évident que la construction de 
l’indicateur « poissons » en eau de transition confiée au Cemagref de Bordeaux en 2004 ne pourrait 
être réalisée sans la mise en place d’une procédure d’échantillonnage de qualité, standardisée, appli-
cable au niveau national. Après comparaison de plusieurs techniques, le choix s’est porté sur l’utilisa-
tion du chalut à perche ; cette méthode permet d’obtenir des échantillons reflétant bien la diversité 
du peuplement et de donner une mesure quantitative des espèces présentes. Deux méthodes, l’une 
pour la réalisation d’inventaires des poissons dans les masses d’eau de transition de la façade Manche-
Atlantique et une autre pour les lagunes méditerranéennes, ont été proposées (Lepage & Girardin, 
2006b  ; a). La procédure concernant l’échantillonnage des poissons dans les estuaires a ensuite été 
mise à jour en 2008 après quelques années d’application. Elle a servi de base à l’élaboration de la norme 
expérimentale AFNOR XP T90-701 (AFNOR, 2011). Pour tenir compte du retour d’expérience et sta-
biliser le protocole, ce référentiel fait l’objet d’une révision qui permettra la publication d’une nouvelle 
version homologuée NF en 2020.
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Développement des bio-indicateurs

Le développement des bio-indicateurs est probablement l’action qui a mobilisé le plus les chercheurs 
au sein de l’Institut, dont un grand nombre était sous contrat à durée déterminée. Ce développement 
a concerné tous les compartiments biologiques et tous les milieux d’eau douce de surface couverts 
par la DCE. Ces travaux ont en commun d’avoir nécessité d’abord un travail de mise en qualité des 
données biologiques et environnementales, voire leur collecte et leur bancarisation. Ils ont ensuite 
mobilisé des compétences en analyse statistique de données et en modélisation statistique (dévelop-
pement de modèles pressions/impacts). Les méthodes mises en œuvre peuvent cependant être très 
différentes d’un bio-indicateur à l’autre en fonction des données disponibles, des acquis des équipes 
et des contraintes inhérentes aux contextes.

Le phytoplancton en grands cours d’eau

Initialement prévus pour être développés par Irstea à partir de 2010, les travaux sur l’indicateur phy-
toplancton en grands cours d’eau n’ont pas été programmés, faute de moyens humains et de crédits 
mobilisables. Le travail s’est arrêté à la phase de préparation et de bancarisation des données dispo-
nibles, préalable à un futur développement d’indicateur. À partir de 2017, une collaboration entre le 
Cerema et Irstea s’est mise en place afin de reprendre le travail de collecte et de bancarisation des 
données de phytoplancton en grands cours d’eau et en canaux. À ce jour, le travail de développement 
d’un indicateur fait l’objet d’un nouveau projet porté par INRAE, qui devrait aboutir en 2023.

Le phytoplancton en plans d’eau – IPLAC

Après plusieurs années de travail sur les jeux de données de phytoplancton en plans d’eau disponibles 
au niveau national, un indicateur portant sur cet élément biologique a vu le jour en 2013 (Feret & 
Laplace-Treyture, 2013). L’indice phytoplancton lacustre, ou IPLAC, est un indice multimétrique com-
posé de deux métriques agrégées : la métrique de biomasse algale (MBA) basée sur la moyenne des 
concentrations en chlorophylle-a et la métrique de composition spécifique (MCS) basée sur l’utilisa-
tion d’une sélection de 165 taxons indicateurs de qualité d’eau. L’IPLAC répond essentiellement à la 
trophie des eaux, exprimée par les concentrations en phosphore, et s’applique à l’ensemble des plans 
d’eau de métropole aussi bien naturels qu’artificiels. Les résultats produits sont exprimés en ratio de 
qualité écologique (EQR) et varient ainsi entre 0 et 1. Cet indicateur a été adopté dans le système 
d’évaluation d’état français et porté à l’intercalibration pour son acceptation européenne en 2016 
(Laplace-Treyture, 2016a ; c ; b), puis publié la même année (Laplace-Treyture & Feret, 2016).

Au cours de la période 2016–2018, des travaux ont été menés sur la possible utilisation des traits mor-
pho-fonctionnels du phytoplancton afin de mettre en exergue d’autres pressions (nitrate, carbone 
organique dissous, matières en suspension) et/ou de mieux les qualifier (Derot et al., 2018 ; Laplace-
Treyture et al., 2019). Ils se poursuivent en testant des approches fonctionnelles utilisant les caracté-
ristiques des taxons du phytoplancton et des outils statistiques de machine learning (forêts aléatoires).

Les macrophytes en cours d’eau – IBMR

Le premier travail, en 2006, a focalisé sur l’analyse et l’argumentation de la pertinence de l’élément 
« macrophytes » pour l’évaluation de l’état écologique des différents types de cours d’eau (Chauvin 
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et al., 2006). Ces réflexions ont conduit à l’intégration de cet élément de qualité biologique dans le pro-
gramme de surveillance, à la seule exception de l’HER2 (Alpes internes) pour laquelle la forte dyna-
mique de nombreux cours d’eau ne permet pas le développement de communautés macrophytiques 
utilisables comme indicateur de pression anthropique.

L’IBMR, indice macrophytique biologique en rivière, existait depuis 2003 (norme AFNOR NF T90-385 
d’octobre 2003, développée par le GIS Macrophytes des eaux continentales, avec la contribution de cher-
cheurs du Cemagref). Pour élaborer une méthode d’évaluation sur la base de cet indicateur, il restait à défi-
nir des valeurs de référence typologiques et des bornes de classes d’état. Ce n’est qu’en 2012 que le jeu de 
données a été suffisant, en nombre d’opérations de contrôle et en couverture typologique, pour soutenir 
les analyses statistiques sur lesquelles a été basée la définition des références et des seuils de classes6.

Le travail accompli à partir des données du réseau de référence a été établi sur la construction d’une 
biotypologie utilisant l’ensemble des taxons présents sur les cours d’eau français, qui ont au moins une 
occurrence dans la base de données Pandore. Dans une première approche, cette liste de taxons a 
fait l’objet de plusieurs tests pour définir les critères les plus pertinents pour discriminer les clusters : 
coefficients d’aquaticité, macrotypologie (cours d’eau calcaires/peu minéralisés), ubiquité confon-
dante de certains taxons (Fontinalis antipyretica, Vaucheria sp.) ou taxons très spécifiques à certains subs-
trats (Hildenbrandia sp., lichens). Les clusters finalement retenus ont permis, sur la base des groupes 
d’opérations de contrôle correspondants, de calculer sept valeurs de référence pour l’IBMR en France. 
Chacun des 124 types de cours d’eau a ensuite été affecté d’une de ces valeurs, sur la base d’analyses 
de similarités entre les relevés et la composition des biotypes, complétées par avis d’experts appuyés 
sur les référentiels phytosociologiques (Cahiers d’habitats Natura 2000).

Les valeurs de seuils de classes ont été calculées en comparant les points d’inflexion de la distribution 
des valeurs d’EQR (écart à la référence) avec la distribution des limites de classes pour les paramètres 
physico-chimiques.

Ce travail, testé sur les jeux de données bancarisées après le calcul de ces valeurs et confrontés aux 
résultats de l’intercalibration européenne, a abouti à un jeu de valeurs de références et de seuils de 
classes de qualité pour l’IBMR (Chauvin et al., 2011 ; 2012).

Des travaux ont également été menés à partir de 2012 vers la recherche de métriques biologiques 
répondant spécifiquement aux différents types de pression identifiés dans la DCE, afin de recher-
cher les bases pour un indicateur multimétrique et des indicateurs de diagnostic. Une vingtaine de 
métriques biologiques (sur 4 900 testées) ont été retenues comme base de travail concernant d’une 
part la réponse aux paramètres environnementaux descriptifs de la physico-chimie, d’autre part la 
sensibilité aux caractéristiques hydromorphologiques. Un catalogue de traits écologiques sur ces 
deux domaines a été produit pour l’ensemble des taxons. Ces travaux se poursuivent actuellement 
pour confirmer la possibilité d’utiliser des métriques « macrophytes » et les mettre en relation avec des 
perturbations hydromorphologiques.

6.  L’élément biologique « macrophytes » n’était pas suivi dans les programmes de surveillance antérieurs à la DCE, très peu de données 
harmonisées étaient disponibles au début du programme en 2016.
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Macrophytes en cours d’eau.

Les caractéristiques structurelles et la composition des communautés de macrophytes sont uti-
lisées pour traduire le niveau trophique global, intégrateur des pressions naturelles et anthro-
piques. © Christian Chauvin.

Les travaux d’intercalibration européenne ont été menés en parallèle au développement des jeux 
de valeurs de référence et de seuils de classes nationaux, sur la base de l’indicateur seul et de valeurs 
provisoires. Une fois la méthode française complétée et validée, les résultats de l’intercalibration 
ont pu y être intégrés (Chauvin, 2014) pour aboutir à la validation de la méthode française par la 
Commission européenne.

Les macrophytes en plans d’eau – IBML

Le principal indice utilisant les macrophytes en plans d’eau et stabilisé entre 2005 et 2007 était l’indice 
développé par des scientifiques bavarois, mais son application sur les rares données françaises dispo-
nibles à l’époque n’avait pas donné de résultat jugé satisfaisant (Bertrin et al., 2007). La majorité des 
indices proposés par les autres États membres étaient très spécifiques aux conditions environnemen-
tales de ces différents pays (altitude, température, occupation du sol des bassins versants, etc.), ainsi 
qu’aux communautés de macrophytes en présence (par exemple, de nombreux taxons indicateurs 
dans les régions septentrionales ne sont pas présents en France) (G.-Tóth et al., 2008).

L’option a donc été prise de développer un nouvel indice adapté aux conditions nationales. Plus d’une 
dizaine de métriques ont été testées sur le jeu de données national acquis à l’aide du protocole stan-
dardisé d’échantillonnage (Dutartre & Bertrin, 2009) et de la norme XP T90-328 (2010) (Boutry et al., 
2009). Suite à cela et de manière à respecter les échéances imposées par l’exercice d’intercalibration, 
une seule métrique a été sélectionnée pour l’évaluation de l’état écologique des plans d’eau ; il s’agit 
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de la « note de trophie ». Cette métrique est sensible à la dégradation générale de la qualité de l’eau et 
des milieux aquatiques (pollution organique, eutrophisation).

Les travaux de l’équipe bordelaise se poursuivent aujourd’hui par l’amélioration des connaissances sur 
les profils écologiques des taxons de macrophytes afin de perfectionner la méthode existante et de 
proposer de nouvelles métriques vouées à la caractérisation d’autres types de perturbations que l’eu-
trophisation, notamment d’origine physique et morphologique.

Les diatomées en cours d’eau – IBD

L’indice biologique diatomées, ou IBD, a été normalisé pour la première fois en 2000 (NF T90-354). 
Son calcul a été automatisé grâce au logiciel Omnidia dès 1995. Il se base sur le profil écologique de 
taxons clés le long de sept classes de qualité d’eau, modulé par leur abondance et leur valeur indica-
trice (amplitude écologique).

Une révision en 2007 (Coste et al., 2009) a permis d’améliorer le profil écologique des taxons clés et 
d’optimiser ainsi les relations entre l’indice et les différents facteurs d’anthropisation (notamment NH4, 
PO4, DBO5) quelle que soit l’hydro-écorégion considérée. Le transfert de cette nouvelle version aux 
utilisateurs a nécessité la normalisation de l’indice (NF T90-354, AFNOR, décembre 2007) et la réalisa-
tion d’un guide iconographique facilitant la détermination des espèces clés (Coste & Rosebery, 2011).

Suivant les exigences de la directive-cadre sur l’eau, des seuils d’état écologique basés sur l’IBD ont été 
déterminés par type de masse d’eau, seuils intégrés dans les arrêtés de surveillance et d’évaluation en 
vigueur sur l’ensemble du territoire (arrêté du 25 janvier 2010 et ses mises à jour de 2015 et 2018). Ces 
seuils ont été validés au niveau européen suite à un processus d’intercalibration entre États membres 
(Kelly et al., 2012 ; Almeida et al., 2014 ; Feio et al., 2014).

Diatomées en cours d’eau.

L’indice biologique diatomique (IBD) est un des indices produits par Irstea à avoir fait l’objet 
d’une normalisation AFNOR dès 2000. Adopté dans le cadre de la DCE, celui-ci a permis d’éta-
blir des seuils d’état écologique retenus pour le suivi de chaque type de rivière à l’échelle terri-
toriale, puis intercalibré au niveau européen. © Gaït Archambaud-Suard.
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Les diatomées en plans d’eau

Une première version d’indice a été proposée en 2019 (Boutry et al., 2019) à partir des données issues 
de campagnes d’échantillonnage exceptionnelles menées de 2015 à 2017.

Une liste de taxons indiciels a été dressée en couplant données biotiques et abiotiques (physico-chimie, 
occupation du sol). Parmi ces taxons indiciels, des taxons d’alerte ont été déterminés par la méthode 
Titan (Threshold Indicator Taxa Analysis, King & Baker, 2010) particulièrement bien adaptée au contexte 
étudié (discontinuité du gradient environnemental, taxons de faible occurrence/abondance). Une note 
d’indice a ainsi pu être calculée pour chaque plan d’eau pour lesquels les données minimales étaient dis-
ponibles. Des seuils d’état écologique exprimés en EQR ont également été proposés en fonction de dif-
férents types de plans d’eau (métatypes déterminés à partir de l’élément « macrophytes »).

À la date de création de l’indice, seulement 54 % de ces données étaient disponibles et exploitables ; 
cette première version doit donc être considérée comme très préliminaire. L’indice doit tout de même 
être testé par les opérateurs de terrain et gestionnaires, afin d’en identifier clairement ses limites et 
renforcer le jeu de données disponible pour le développement de la méthode. Les règles d’agrégation 
choisies, afin d’obtenir une valeur d’indice à l’échelle de la masse d’eau à partir de différentes valeurs 
de métriques, doivent notamment être discutées. De plus, la taxinomie des diatomées des milieux 
lacustres est mal connue à l’heure actuelle, car sensiblement différente de celle des milieux fluviaux. 
Un programme de formation des opérateurs7 est en cours pour améliorer la pertinence et la complé-
tude des données recueillies.

Les invertébrés en cours d’eau – I2M2

Un nouvel indice multimétrique (I2M2) (Mondy et al., 2012) basé sur les assemblages de macro-inver-
tébrés benthiques en cours d’eau a été développé afin de répondre aux exigences de la DCE. Cet 
indice a été mis au point dans le cadre de la thèse de Cédric Mondy dirigée par P. Usseglio-Polatera 
(Université de Lorraine) et conduite en collaboration avec B. Villeneuve et V. Archaimbault d’Irstea 
(Mondy, 2012). Il permet d’identifier les stations soumises à au moins un type de pression relatif à la 
qualité de l’eau ou à la qualité physique de l’habitat parmi 17 catégories de pressions (dix pour la phy-
sico-chimie et sept pour l’hydromorphologie). En utilisant une base de données nationale, une procé-
dure itérative a été définie pour sélectionner, parmi un grand nombre de métriques taxinomiques ou 
basées sur les traits bioécologiques, la combinaison de métriques qui présente le meilleur compromis 
entre  : (1) la plus forte capacité de discrimination possible  ; (2) une faible spécificité  ; (3) une grande 
stabilité dans les conditions de moindre impact anthropique (LIRR). L’I2M2 ainsi formé est une combi-
naison de cinq métriques : (1) l’indice de diversité de Shannon ; (2) l’indice biotique britannique ASPT 
(Average Score per Taxon) ; (3) la fréquence relative au sein des communautés benthiques du polyvol-
tinisme ; (4) de l’ovoviviparité ; (5) et enfin la richesse taxinomique.

L’I2M2 a été testé avec un jeu de données indépendant du jeu de données d’apprentissage (figure 4). 
Il a présenté de bonnes et robustes relations pression-impacts pour l’ensemble des types de pressions 
étudiés, identifiant correctement en moyenne 82 % des stations subissant des altérations significa-
tives (i.e. au mieux « état moyen ») de la qualité de l’eau ou de l’intégrité physique de l’habitat.

7.  Formations assurées par Luc Ector (Institut Lippmann - Luxembourg).
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FIGURE 4  ■  Répartition des scores I2M2 dans les tronçons de rivière les moins pollués (cases 
blanches) et les tronçons de rivière pollués (cases grises) pour dix catégories différentes de 
pression de la qualité de l’eau. 

Les cases pleines représentent la distribution des scores I2M2 dans le jeu de données de déve-
loppement, tandis que les cases hachurées représentent la distribution des scores I2M2 dans le 
jeu de données test. Les lignes noires en pointillés représentent la limite des niveaux de pres-
sion « faible-modéré ». Le « n » représente le nombre d’échantillons de faune considérés dans 
chaque groupe.

L’I2M2 améliore de manière significative la détection des situations perturbées par rapport à la 
méthode de bioévaluation actuellement réglementaire en France, basée sur l’IBGN (indice bio-
logique global normalisé, NF T90-350). Cette amélioration est d’au moins 17  % pour la pression 
«  composés azotés  » et va jusqu’à 35  % pour les «  micropolluants organiques  » et le «  risque de 
colmatage ». L’I2M2 a été proposé pour devenir l’indicateur réglementaire pour l’évaluation d’état 
pour le troisième cycle DCE. Il est désormais utilisé pour évaluer l’élément de qualité invertébrés de 
l’état écologique des masses d’eau depuis la modification du 31 août 2018 de l’arrêté du 25 janvier 
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2010 relatif aux méthodes et critères d’évaluation de l’état écologique, de l’état chimique et du 
potentiel écologique des eaux de surface pris en application des articles R. 212-10, R. 212-11 et R. 212-
18 du Code de l’environnement.

Les invertébrés en plans d’eau

Une première phase de l’étude a consisté à analyser la réponse à différents types de pression des 
indices IOBL et IMOL, développés antérieurement par les chercheurs du Cemagref de Lyon, M. Lafont 
pour les oligochètes et J. Mouthon pour les mollusques (Mouthon, 1993 ; AFNOR, 2005). Néanmoins, 
ces indices ne répondaient pas aux préconisations de la DCE, car ils ne reposaient pas sur une éva-
luation complète du compartiment « macrofaune benthique ». Compte tenu de ce fait et devant la 
difficulté à établir de bonnes corrélations entre ces indices et différentes mesures d’altération des 
milieux (enrichissement en matière organique, eutrophisation), il a été décidé de tenter le développe-
ment d’un nouvel indicateur à partir de données collectées en application simplifiée d’un protocole 
d’échantillonnage de la zone sublittorale (Verneaux & Verneaux, 2002 ; Verneaux et al., 2004) afin de 
le rendre plus opérationnel pour une utilisation en réseau. La combinaison de trois métriques consti-
tuait un indice répondant bien à l’eutrophisation et à l’altération des habitats de rive des plans d’eau 
alpins (Gevrey et al., 2012).

Malgré la pertinence de sa réponse, sa limite d’application régionale n’a pas permis de le retenir en 
l’état. La poursuite du projet a été confiée à un consortium piloté par l’université de Franche-Comté.

Notons qu’une étude a aussi été réalisée afin de comparer les communautés d’invertébrés lacustres 
avec celles rencontrées dans les lagunes oligohalines méditerranéennes pour lesquelles les indicateurs 
classiquement utilisés pour ces eaux de transition n’étaient pas adaptés. Les résultats ont montré que 
les communautés n’étaient pas assez comparables pour imaginer le développement d’un indice com-
mun ou ne serait-ce que la sélection de métriques communes aux plans d’eau continentaux et aux 
lagunes oligohalines.

L’ichtyofaune en cours d’eau – IPR+

Le développement de l’indice poisson pour l’évaluation de l’état écologique des cours d’eau a été 
réalisé suite à la mise au point du premier indice poisson rivière français (IPR) (Oberdorff et al., 2001 ; 
Oberdorff et al., 2002) et amélioré par la suite au niveau européen (Pont et al., 2006  ; Pont et al., 
2007) à l’occasion de deux projets de recherche successifs (FAME, 5e PCRD et EFI+8, 6e PCRD). Ces 
projets ont montré l’importance de disposer d’une donnée de qualité standardisée, que ce soit 
pour les données biologiques (les pêches électriques) ou sur la définition et l’évaluation des pres-
sions qui s’exercent sur les masses d’eau. Les résultats de ces projets ont aussi souligné l’importance 
des jeux de métriques utilisés dans le calcul des indicateurs qui doivent être les plus représentatifs 
possible des conditions régionales mais aussi des peuplements « théoriques » observables en l’ab-
sence de pression.

8.  http://efi-plus.boku.ac.at/
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Pêche électrique sur la Durance.

En cours d’eau peu profond, l’ichtyofaune est échantillonnée par pêche électrique. Bien que 
moins efficace dans les milieux plus vastes et profonds, cette technique peut être appliquée 
dans les grands cours d’eau à bord d’une embarcation. © Gaït Archambaud-Suard.

Le développement de l’indice national, l’IPR+, a consisté d’abord à créer une base de données natio-
nale de taille importante en partenariat avec l’Onema : 2 000 sites renseignés à la fois sur leurs carac-
téristiques environnementales locales, sur une caractérisation fine des différents types de pressions 
anthropiques et de leur intensité (pollution organique, eutrophisation, altération du débit, etc.) et sur 
une description taxinomique et fonctionnelle du peuplement piscicole. L’indice a ensuite été dévelop-
pé par agrégation de métriques sélectionnées par modélisation en fonction des conditions environne-
mentales en recourant à des méthodes statistiques de type GLM (modèles linéaires généralisés, avec 
différentes distributions, gaussienne, binomiale, etc.), via une approche bayésienne. Pour répondre 
aux problèmes de représentativité des métriques pour chaque cours d’eau (i.e. métrique naturelle-
ment absente, pas de truites dans les cours d’eau les plus chauds, etc.), l’indice est calculé sur un jeu 
de métriques variable (sélection d’un nombre défini de métriques dans chaque « type », i.e. richesse 
et densité). Les objectifs à atteindre ont été définis sur des sites dits de « référence » sélectionnés sui-
vant une démarche de type MDC : minimally disturbed condition (Stoddard et al., 2006). La production de 
cet indicateur a fait l’objet de critiques du fait de sa « sévérité » en regard des autres indicateurs biolo-
giques développés, et notamment vis-à-vis de son prédécesseur l’IPR. Des compléments d’analyse ont 
été réalisés pour modifier les limites de classe initialement fixées afin de l’intercalibrer avec les autres 
indices poissons européens. De plus, des corrections régionales au calcul de l’IPR+ (a posteriori) dans les 
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cas où les experts le considèrent trop sévère, ou inversement trop laxiste, ont été proposées. Malgré 
cela, cet indicateur n’a toujours pas été accepté par les opérateurs comme outil réglementaire d’éva-
luation. Il est cependant implémenté comme « outil de diagnostic » dans le SEEE.

Ces outils de bio-indication portant sur les communautés de poissons en cours d’eau, qu’il s’agisse de 
l’outil initial – l’IPR (indice poisson rivière) – ou de l’IPR+ , rendent compte de manière très imparfaite 
de la situation des espèces de poissons grands migrateurs. C’est dans ce contexte qu’a été dévelop-
pée une métrique grands migrateurs afin d’apporter une capacité diagnostique complémentaire aux 
outils existants. Cette métrique repose sur l’ensemble des sources de données disponibles (observa-
tions, captures, connaissances d’experts, etc.), et pas seulement sur des échantillonnages standardisés, 
pour établir la distribution actuelle des espèces. D’autre part, leur distribution potentielle a été établie 
sur la base de données historiques (issues de l’exploitation de publications scientifiques et naturalistes 
anciennes et de divers documents d’archives) couvrant la période de la fin du xviiie siècle au début du 
xxe siècle. Cette solution permet de reconstituer la distribution des espèces dans le réseau hydrogra-
phique avant qu’elles ne connaissent un déclin généralisé de leur population suite à l’intensification des 
activités humaines et des aménagements fluviaux qui ont marqué la révolution industrielle.

Dans son principe, le calcul de cette métrique est simple et repose sur un ratio entre le nombre d’es-
pèces présentes actuellement et le nombre d’espèces potentiellement présentes (évalué sur la base 
des sources historiques) et constitue donc une évaluation de l’ampleur des extinctions des espèces 
(Belliard et al., 2011). Des tests réalisés sur plusieurs centaines de sites répartis sur l’ensemble de la France 
montrent que la métrique «  grands migrateurs  » répond fortement à la fragmentation du réseau 
hydrographique et, en particulier, à la hauteur des barrages en place et à leur densité le long de l’axe 
hydrographique. En ce sens, la métrique « grands migrateurs » fournit une évaluation très complé-
mentaire à celle des indices poissons existants dont les métriques répondent essentiellement aux alté-
rations locales de l’hydromorphologie et de la qualité d’eau. En revanche, elle ne fournit qu’une très 
grossière évaluation de la situation de la communauté de poissons amphihalins (présence/absence des 
espèces), qui n’est absolument pas en mesure de restituer des modifications plus subtiles touchant 
notamment à l’abondance des différentes espèces.

L’ichtyofaune en plans d’eau – IIL et IIR

Comme pour les macrophytes, une première réflexion a été conduite avec divers experts sur la perti-
nence de l’ichtyofaune pour l’évaluation de l’état écologique des différents types de plans d’eau, et les 
bases de données ont été constituées (Argillier & De Bortoli, 2007 ; Pédron et al., 2010 ; Caussé et al., 
2011 ; Logez et al., 2018 ; Miguet et al., 2018b). La démarche adoptée pour développer les indicateurs 
en plans d’eau a ensuite été assez comparable à celle décrite pour le développement de l’IPR+ (sélec-
tion de métriques candidates par modélisation statistique en tenant compte de l’environnement). 
Néanmoins, en l’absence de sites de références représentatifs de la diversité des plans d’eau français, 
les conditions de référence ont été définies par implémentation d’une méthode de type  hindcasting  
(Kilgour & Stanfield, 2006  ; Launois et al., 2011). De plus, considérant le faible nombre de lacs natu-
rels échantillonnés en France, leur diversité morphologique et environnementale considérable, cette 
démarche a été conduite sur un ensemble de lacs naturels européens. Elle a abouti à la définition de 
l’indice ichtyofaune lacustre (IIL) constitué de trois métriques, deux relatives à la densité de l’ichtyo-
faune (numérique et pondérale) et une caractérisant la composition spécifique (l’abondance des 
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omnivores) (Argillier et al., 2013). Cet indice rend compte de l’eutrophisation des plans d’eau (concen-
trations en phosphore, occupation non naturelle du sol dans le bassin versant). Il a été interétalonné et 
adopté dans le système d’évaluation de l’état des eaux en France.

Un travail comparable a ensuite été conduit sur les plans d’eau d’origine anthropique nationaux. 
Le développement de l’indice ichtyofaune des retenues (IIR) a fait l’objet notamment d’une thèse 
(Launois, 2011) avant d’être récemment finalisé (Miguet et  al., 2018b). Cet indicateur est également 
composé de trois métriques calculées à partir des biomasses capturées par unité d’effort de pêche 
relatives à l’ensemble des poissons, aux espèces planctivores et aux espèces non natives (exotiques ou 
transloquées) mais n’appartenant pas aux salmonidés. Cet indice, dont les étapes de la construction 
sont détaillées dans la figure 5, est sensible à l’eutrophisation et une métrique rend également compte 
de l’importance des espèces introduites. Il est proposé comme outil de diagnostic dans le dernier arrê-
té d’évaluation de l’état écologique du ministère de la Transition écologique et solidaire (2018).

FIGURE 5  ■  Les six étapes de la méthode de définition de l’IIR.

L’ichtyofaune en estuaires – ELFI

Les estuaires ont été assez peu étudiés en France avant la mise en place de la directive-cadre sur l’eau. 
Seul l’estuaire de la Gironde faisait l’objet de suivis réguliers en relation avec la surveillance de la centrale 
nucléaire du Blayais (Gabignon et al., 1984 ; Girardin et al., 2002), mais aussi dans le cadre du suivi de la 
population d’esturgeons européens (Lepage et al., 1994 ; Lepage & Rochard, 1995 ; Rochard et al., 1997).
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L’indicateur poisson pour les eaux de transition a été développé grâce au soutien du programme 
Liteau du ministère de l’Environnement. Plusieurs projets successifs financés par l’Onema puis l’AFB 
sont venus compléter et améliorer la robustesse de l’indicateur poisson nommé ELFI pour Estuarine 
and Lagoon Fish Index.

L’objectif du projet était de développer un indicateur multimétrique de la qualité des masses d’eau 
de transition (MET), basé sur la composante ichtyologique. Ce projet s’est décliné en quatre actions.

La première a consisté à réaliser des inventaires ichtyologiques dans les MET, de types différents, dans 
les cinq bassins français soit au total 46 MET. Ces premiers inventaires ont été réalisés par le Cemagref 
pour le district Adour-Garonne et par des opérateurs autres (universités, Ifremer, bureaux d’études) 
sous la direction du Cemagref pour les districts Loire-Bretagne, Seine-Normandie, Artois-Picardie et 
Rhône-Méditerranée-Corse.

La deuxième action a été la création d’une base de données pour les « poissons dans les masses d’eau 
de transition » (Pomet), compatible avec les systèmes nationaux Sandre et SEEE, décrite ci-avant. Cette 
base de données a été indispensable pour calculer les métriques candidates à intégrer dans l’indice et 
pour traiter l’ensemble des paramètres abiotiques concernant les traits de chalut réalisés.

Estuaire de la Gironde.

À l’interface entre les eaux fluviales et l’océan, les estuaires concentrent les pressions de l’amont 
et de l’aval, ainsi que des phénomènes géochimiques qui rendent leur fonctionnement com-
plexe. Suffisamment diversifié et répondant aux pressions anthropiques, l’indicateur poisson 
a été identifié comme le plus adapté à l’évaluation de ces écosystèmes. © Aurélien Marquot.

La troisième action du projet Liteau a permis la création d’une base de données sur les pressions 
anthropiques en estuaire (pollution organique et métallique, pressions sur le vivant et l’habitat, pres-
sions d’occupation du sol en rives) pouvant avoir un effet sur les communautés de poissons. Les don-
nées « poisson » ont ensuite été croisées avec des données sur les caractéristiques physiques et les 
pressions anthropiques des MET. Une deuxième base de données a été renseignée dans le cadre de 
l’intercalibration. Cette dernière est basée sur les pressions utilisées dans l’article d’Aubry & Elliott 
(2006). Pour chaque masse d’eau, une évaluation basée sur les meilleures connaissances du moment 
(publications, littérature grise, dire d’experts) a permis de renseigner huit pressions ayant un effet sur 
les communautés de poissons à l’échelon européen. Chaque pression est évaluée selon six classes de 
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pression, entre pression absente et très forte pression (Lepage et al., 2016b). C’est à partir de cette deu-
xième base de données pression que l’intercalibration européenne a été rendue possible.

La dernière action entreprise pour le développement de l’indicateur poisson en estuaire a consisté en 
une approche comparative entre masses d’eau (ou systèmes estuariens regroupant plusieurs MET) plus 
ou moins soumises à la pression des activités humaines9. La méthodologie générale est donc basée sur 
l’analyse de triplets : caractéristiques physiques x - pressions anthropiques x - inventaire ichtyo-
faunistique. L’utilisation de modèles linéaires généralisés (GLM) a permis de mettre en évidence des 
relations pression impact sur plusieurs métriques candidates. Les métriques ayant la meilleure significa-
tivité et un comportement conforme à la réponse attendue vis-à-vis d’une augmentation de la pression 
ont été sélectionnées. Dans un premier temps, quatre métriques sur les estuaires et trois métriques sur 
les lagunes ont permis de calculer des seuils discriminant trois « états » des peuplements. Une méthode 
de notation et des règles d’agrégation des métriques ont été développées pour obtenir un résultat 
d’indicateur multimétrique en cinq classes de qualité. L’application de cette méthode à toutes les MET, 
ou systèmes estuariens, fournit une note globale pour l’élément de qualité « poisson » avec la classe de 
qualité dans laquelle la masse d’eau se situe. Des évolutions de l’indicateur ont eu lieu de façon à mieux 
fixer les seuils du bon état et à améliorer la robustesse du diagnostic. Aujourd’hui, ELFI est composé de 
sept métriques pour les estuaires de la façade atlantique, qui expriment des densités de poissons par 
type de guilde pour rendre compte de la fonctionnalité des habitats estuariens. Chaque métrique a été 
retenue pour sa capacité à répondre à un type de pression anthropique (pressions de pollution, d’occu-
pation du sol ou pressions sur les habitats et le vivant) ou à une dégradation générale (pression globale, 
figure 6). Les réponses des métriques biologiques permettent d’orienter le diagnostic même s’il n’est 
pas possible de remonter aux causes de la dégradation de la note de l’indicateur. L’indicateur ELFI a été 
intercalibré avec succès avec sept autres indices (Lepage et al., 2016b).

FIGURE 6  ■  Régression linéaire représentant la relation entre les notes de l’indicateur ELFI 
exprimées en EQR et l’indicateur de pressions anthropiques globales utilisé pour l’inter
calibration européenne. D’après Lepage et al., 2016b.

9.  Pour les eaux de transition françaises, il n’a pas été possible d’identifier des masses d’eau de référence non affectées.
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Rivière du Bras de la Plaine (Île de La Réunion).

Le fonctionnement très contrasté (assecs et crues violentes) des cours d’eau dans les territoires 
insulaires montagneux limite fortement l’implantation de certains groupes connus en métro-
pole (macrophytes, poissons), ce qui ne permet pas de les utiliser comme bio-indicateurs de 
pression anthropique. © Christian Chauvin.
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Indicateurs dans les DOM

Diatomées

Pour l’élément diatomées, de nombreux travaux sur les méthodes de bio-indication ont été réalisés 
par Irstea ou sont en cours de développement.

Dans le cadre de programmes lancés pour la mise au point de nouvelles méthodes indicielles, sous la 
responsabilité opérationnelle principale des offices de l’eau, des échantillonnages complets sur des 
réseaux de stations ont été effectués à La Réunion depuis 2008 et aux Antilles depuis 2009 et sont 
désormais réalisés en routine. Les flores diatomiques locales, fortement méconnues jusqu’alors, ont 
ainsi pu être décrites et ont donné lieu à l’édition d’atlas taxinomiques (Eulin et al., 2014 ; Gassiole et al., 
2015  ; Marquié et al., 2016a  ; b). La mise en relation des analyses physico-chimiques et des cortèges 
floristiques a permis de repérer les différents types d’assemblages correspondant aux conditions 
naturelles locales (trame biogéographique naturelle). Ces connaissances ont ensuite servi à établir des 
dispositifs d’évaluation par comparaison de l’état écologique des sites à évaluer avec des conditions de 
référence plus adéquates. Par ailleurs, l’analyse des relations entre paramètres chimiques représenta-
tifs des pressions anthropiques et conséquences sur les flores a servi de base à la mise au point, par un 
consortium Asconit-Irstea, de deux nouveaux indices diatomiques assortis de classes d’état adaptées 
pour les cours d’eau des DROM :

 — l’IDR (indice diatomique pour les cours d’eau de La Réunion) (Boutry et al., 2014a ; Eulin et al., 2018) ;
 — l’IDA (indice diatomique pour les cours d’eau des Antilles), indice commun à la Guadeloupe et 
à la Martinique (Eulin et al., 2014).

Sur les cours d’eau de Guyane, des collectes de biofilm diatomique sont réalisées régulièrement depuis 
2007 dans le cadre des réseaux de surveillance, mais l’assise de données (une seule campagne de pré-
lèvement par an et déficit de sites sous gradients de pollution suffisants) a été un temps trop limitée 
pour développer un nouvel indice Guyane. Un dispositif d’évaluation basé sur l’IPS (indice de polluo-
sensibilité spécifique) a été provisoirement mis en place (Boutry et al., 2014b) ; il donnait des résultats 
corrects mais sensiblement perfectibles. Le jeu de données disponibles finalement suffisant a permis 
de développer l’IDGF (indice diatomique pour les cours d’eau de Guyane française) assorti de classes 
d’état adaptées (Carayon et al., 2020).

Ces méthodes sont désormais prescrites réglementairement pour la surveillance des cours d’eau 
(ministère de la Transition écologique et solidaire, 2018b) ou seront validées prochainement (pour 
l’IDGF). Dans l’attente des outils de calcul qui doivent s’intégrer à terme dans les systèmes nationaux 
(mise en place d’un module DOM du SEEE), des utilitaires de calcul conçus par Irstea sont mis à dispo-
sition pour le calcul de l’indice diatomique Réunion (IDR) et de l’indice diatomique Antilles (IDA).

Macrophytes

En 2012 et 2013, une mission d’expertise sur la faisabilité du développement d’un indicateur « macro-
phytes  en rivière  » dans les DOM a été confiée à l’équipe d’Irstea Bordeaux. Cet audit, mené sur 
la totalité ou la majeure partie des stations des réseaux de surveillance pour les cinq départements 
d’outre-mer, a permis de préciser la présence de peuplements de macrophytes dans les cours d’eau 
de ces systèmes particuliers dans les différents types préalablement identifiés par l’équipe de Lyon 
(typologie reprise dans l’arrêté « évaluation », op. cit.). Il s’est avéré que la morphodynamique de ces sys-
tèmes est peu favorable à l’implantation d’un peuplement macrophytique suffisamment représenta-
tif de l’impact des pressions anthropiques (Chauvin, 2015).
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Il est donc apparu que, pour ces territoires d’outre-mer, les peuplements de macrophytes ne se prêtent 
pas au développement d’un indicateur d’état écologique tel qu’ils ont été développés en métropole. 
S’ils sont tout à fait susceptibles d’apporter des informations utilisables dans un certain nombre de 
cas, ce sera plutôt dans une approche de suivi d’un autre type (suivi de certains seuils ou tronçons) ou 
par agrégation avec d’autres compartiments comme le phytobenthos. Par exemple, des indicateurs 
de dégradation basés sur les algues ou sur les espèces exotiques envahissantes seraient probablement 
pertinents dans plusieurs bassins.

Poissons estuaires Guyane

Des travaux ont été entrepris pour développer un indicateur poisson pour les estuaires de Guyane. 
Une première étude de faisabilité a été réalisée (Baqué, 2013) et a donné lieu à une première liste 
de métriques candidates ainsi qu’à une première approche des pressions anthropiques qui peuvent 
s’exercer sur les estuaires guyanais. Ce travail a été complété par la définition d’une stratégie 
d’échantillonnage (Pasquier, 2014) où plusieurs méthodes ont été testées in situ. Suite à ce travail, 
une acquisition de données avec une méthode standardisée a pu être réalisée pour obtenir un 
jeu de données exploitable pour le développement d’un indicateur. En 2019, le projet Peguy (pois-
son dans les estuaires de Guyane) a permis une avancée significative, mais non encore aboutie, 
sur l’indicateur poisson (Mignien et al., 2020). En effet, les données des campagnes 2015-2017 sur 
quatre masses d’eau (Maroni, Kourou, Montsinéry, Mahury) étaient disponibles pour les analyses. 
L’exploitation de ces données a permis d’aboutir au calcul d’une trentaine de métriques candidates 
appartenant à plusieurs catégories (descriptives, fonctionnelles et résistance/pollution). Elles ont 
été calculées de deux manières distinctes : selon un « nombre d’espèce appartenant à une guilde 
donnée  » (comptage) et selon une «  densité relative  » (proportion). Comme pour le développe-
ment de l’indicateur ELFI dans les estuaires de métropole, des corrélations ont été établies entre les 
métriques biologiques (calculées précédemment grâce aux données de pêches) et les facteurs de 
stress anthropiques (indices de pollutions).

À ce jour, nous sommes en phase d’ajustement des modèles afin que ces derniers soient le plus 
robuste possible et notamment vis-à-vis des paramètres environnementaux. Nous cherchons à 
prendre en compte la variabilité des caractéristiques hydrologiques et physico-chimiques (salinité par-
ticulièrement) des différents estuaires et leur influence relative sur les communautés écologiques afin 
de corriger les éventuels biais induits par ce type de phénomène dans nos modèles. Enfin, un travail 
spécifique reste à faire sur la définition des conditions de référence pour les estuaires de Guyane.

Incertitudes associées aux bio-indicateurs

La réflexion sur les notions de « démarche qualité » et d’« incertitude » dans les mesures hydrobiolo-
giques a été initiée dès 2008, au sein d’un groupe de travail co-piloté par Aquaref (Irstea C. Chauvin) et 
le groupe national qualité des eaux (GNQE - laboratoires des Dreal). Cette première réflexion a per-
mis de formaliser les bases pour l’élaboration d’un système pertinent d’accréditation des laboratoires 
(processus du Comité français d’accréditation - Cofrac), qui était alors très réduit et obsolète, et de 
délimiter les principales sources d’incertitude méthodologique pour ces mesures (figure 7).
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FIGURE 7  ■  Les quatre types de variabilité et d’incertitude de mesure identifiés dans les protocoles 
d’évaluation de l’état biologique. Dagens & Chauvin (2013)/Irstea.

Ces réflexions préliminaires ont constitué les fondements d’un programme d’analyse des incerti-
tudes et des variabilités des mesures et méthodes dans l’optique de répondre à la préconisation de 
la DCE. Cette dernière impose que les résultats de l’évaluation soient, d’une part, basés sur des don-
nées dont la qualité est maîtrisée et, d’autre part, exprimés en mentionnant la confiance de l’évalua-
tion de la classe d’état.

Ce programme, qui s’est étendu de 2009 à 2019, s’est attaché, pour la plupart des méthodes mises au 
point, à définir de façon expérimentale ou par modélisation les différents critères à combiner pour 
obtenir l’estimation de l’incertitude associée à chaque évaluation.

Ces travaux ont débuté par un état des lieux et une définition des concepts afin de fournir un cadre 
commun aux études par méthode (Dagens & Chauvin, 2013c).

Le chantier « incertitudes » a été coordonné à un niveau national en y incluant les méthodes littorales 
(Ifremer) et en estuaire (Mario Lepage, Irstea Bordeaux), dans le cadre d’un groupe de travail co-piloté 
par l’Onema-AFB et Aquaref-Irstea. Les réflexions de ce GT ont donné lieu à plusieurs restitutions 
sous la forme de présentations à des colloques scientifiques et de journées de travail Aquaref. Le sémi-
naire qui s’est tenu le 13 décembre 2017 à Paris La Défense a permis de faire le point sur les enseigne-
ments de ces travaux et de fixer des orientations pour incorporer ces résultats dans les futures règles 
d’évaluation (Agence française pour la biodiversité, 2018).

En 2019-2020, ces travaux se poursuivent en complétant le programme pour les méthodes qui 
n’avaient pas encore fait l’objet de ce type d’approche (phytoplancton, par exemple), ainsi que par une 
appropriation de ce sujet par le groupe de pilotage DCE-ESC, animé par la direction de l’Eau et de la 
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Biodiversité (DEB). Ce transfert opérationnel permet d’étendre la réflexion aux autres domaines de 
l’évaluation comme la chimie. La phase qui démarre en 2020 vise à implémenter le concept d’incerti-
tude et les modèles proposés pour plusieurs méthodes dans les outils nationaux d’évaluation, en par-
ticulier le SEEE.

Les résultats sont exploitables de plusieurs façons  : leur intégration dans le classement de qualité 
sous forme d’un modèle statistique, bien sûr, mais également l’amélioration des critères de qualifica-
tion des laboratoires par les processus d’accréditation (en focalisant sur les phases méthodologiques 
qui apportent le plus d’incertitudes), la précision de certains points dans les référentiels techniques 
(révision des normes techniques), l’élaboration de guides techniques pour mieux encadrer la mise en 
œuvre des protocoles, ou l’appui à la rédaction des cahiers des charges des marchés de prestations.

Incertitudes liées aux différentes étapes de l’évaluation par les macrophytes en cours d’eau

Un programme pluriannuel assuré avec le soutien des laboratoires d’hydrobiologie de quatre Dreal et 
la collaboration des agences de l’eau (résultats des prestataires attributaires des marchés) s’est intéres-
sé à la variabilité temporelle et spatiale, à l’effet interopérateurs (Irstea, Dreal et bureaux d’études) sur 
les différents éléments impactant le résultat (relevé floristique et évaluation) et à l’impact de la propa-
gation des erreurs de détermination taxinomique dans la chaîne d’évaluation.

FIGURE 8  ■  Distribution des probabilités d’appartenance à une classe écologique pour toutes 
les données macrophytes de la base de données Pandore. L’abscisse représente le pourcen-
tage de cas (relevés), l’ordonnée représente la probabilité de classement (1 signifie que le 
classement est « sûr », c’est-à-dire que l’incertitude est nulle) (Wach & Chauvin, 2016 ; Irstea).

Les enseignements de ces études sont multiples. La variabilité entre opérateurs peut être impor-
tante dans l’application du protocole, menant à des différences très significatives dans le résultat de 
la mesure (données floristiques et stationnelles). Cela affecte de façon plus ou moins importante 
les métriques de diagnostic, selon qu’elles dépendent directement du nombre de taxons ou de leur 



49

Bilan des travaux de recherche

nature. Toutefois, le résultat de l’évaluation finale est plus intégrateur puisqu’il est basé sur un indi-
cateur qui n’est pas directement dépendant des taxons observés ni de leur abondance et qu’il agit 
comme une moyenne des affinités trophiques pondérées par l’abondance relative. Les différences 
dans les résultats bruts sont donc atténuées. Le classement de qualité biologique final basé sur cet 
EQB montre une certaine stabilité, bien que la variabilité puisse atteindre deux classes, voire trois 
classes dans quelques cas (Wach et al., 2019). Ces résultats montrent aussi que l’incertitude est la plus 
réduite pour les cas les mieux caractérisés (figure 8)  : le « très bon état » et le « mauvais état » sont 
caractérisés avec une probabilité de 1 dans respectivement 98 et 95 % des cas, alors que les classes 
d’état « bon », « moyen » et « médiocre » ne sont caractérisées avec une probabilité de 1 que dans 86 
à 88 % des cas. En d’autres termes, le classement est « sûr » pour les classes extrêmes (« très bon » 
ou « mauvais »), alors qu’il comporte plus d’incertitude pour les situations intermédiaires. Ce résultat, 
logique au regard de la signification écologique de la notion d’« état », n’est pas sans conséquence sur 
les mesures de gestion qui en découlent, car ce sont précisément dans les cas intermédiaires qu’un 
diagnostic précis est le plus utile.

Incertitudes associées à l’effet interopérateurs sur la méthode diatomées en cours d’eau
En 2010, une approche statistique menée sur les données IBD 2007 issues des exercices de comparai-
son interlaboratoires des Dreal a permis de quantifier, de façon globale, les variabilités entre opérateurs 
et celles dues aux différentes étapes du protocole (variabilité due à l’échantillonnage, à la préparation 
de la lame et au comptage) (Roussel et al., 2010).

Dans le cadre du programme Aquaref, la méthode «  diatomées  » a fait l’objet d’une approche de 
même type que celle initiée pour les macrophytes. L’approche s’est toutefois focalisée sur l’effet inte-
ropérateurs. Le modèle de probabilité de distribution entre les classes, en particulier, a été construit en 
commun, en s’appuyant sur les travaux de Kelly et al. (2009). L’analyse a montré une très grande dispari-
té dans les listes floristiques obtenues par les trois opérateurs. Il est probable que, outre une différence 
dans l’identification des espèces, le protocole normalisé, qui correspond à un sous-échantillonnage, 
participe aussi à cette variabilité.

À l’instar de ce qui a été constaté pour les macrophytes, l’utilisation d’un indicateur intégrateur (en 
l’occurrence l’IBD 2007) atténue les différences en ce qui concerne l’indice (variabilité de ± 0,85). Ce 
lissage permet d’obtenir une certaine stabilité du classement (Wach et al., 2018 ; Wach et al., 2019).

Incertitudes associées à l’échantillonnage des macro-invertébrés en cours d’eau

En 2009, un programme de terrain ambitieux a été mis en place pour une durée de deux ans (cadre 
Aquaref) afin d’estimer la variabilité liée à chaque phase de la méthode d’échantillonnage RCS (norme 
XP T90-333) à savoir : 1) d’échantillonnage terrain ; 2) de tri/sous-échantillonnage en laboratoire ; 3) 
d’identification ; 4) de comptage ; 5) de saisie de données ; 6) de calcul des métriques ; et 7) d’estima-
tion de l’indice et interprétation.

Plus précisément, les objectifs de ce travail ont été :

 — D’obtenir une dispersion des valeurs (en réalisant des mesures répétées) pour chacune des 
phases de la méthode ;
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 — D’évaluer la variabilité associée à chaque étape de la phase terrain (description de la mosaïque 
d’habitat, définition du plan d’échantillonnage) ;

 — D’évaluer la variabilité associée à chaque étape de la phase laboratoire (tri, détermination, 
comptage) ;

 — D’estimer l’influence que cela peut avoir sur le résultat final.
Une approche descriptive a également été menée dès 2009. Elle se focalisait sur la variabilité consta-
tée de l’indicateur utilisé pour l’évaluation, l’indice biologique global normalisé (IBGN, décrit dans la 
norme NF T90-350). Dans l’optique d’ajuster les règles d’évaluation de l’état écologique, il a été ques-
tion de fixer le nombre de campagnes nécessaires pour obtenir une évaluation stabilisée. Il est apparu 
que, pour une variabilité acceptable fixée à 1 point d’indice, cinq campagnes sont nécessaires. Ces pre-
miers résultats ont permis d’orienter le principe de l’évaluation vers un nombre minimal de données 
pour fournir une évaluation suffisamment fiable (Ferréol, 2009).

Incertitudes associées au calcul des métriques de l’IPR+

Le parti pris a été de calculer l’incertitude autour de la valeur de référence, valeur qui sert d’étalon 
pour mesurer l’écart entre les communautés observées et les communautés théoriques observables 
en absence de pressions (ou de faibles pressions). Pour calculer une incertitude autour des métriques 
précédemment sélectionnées, les modèles ont été implémentés dans un cadre bayésien et l’incerti-
tude a été propagée tout au long de la chaîne de calculs : coefficients des modèles, paramètres des 
distributions (loi de poisson pour les richesses et loi binomiale négative pour les abondances), valeurs 
de références, EQR et indices. Au final, pour chaque opération, on obtient une distribution de 10 000 
valeurs potentielles d’indices. En considérant les limites de classe, il devient dès lors possible de fournir 
l’évaluation sous la forme :

 — D’une note (moyenne des 10 000 itérations) ;
 — D’une probabilité d’appartenance de l’indicateur à chacune des cinq classes de qualité.

En ce sens, l’IPR+ est le premier indice à intégrer dans son calcul la mesure de l’incertitude. Une fois l’in-
dice développé, une part importante du travail a consisté à optimiser son algorithme pour obtenir des 
temps de calculs acceptables. Un script optimisé permettant le calcul complet de l’IPR+ a été fourni et 
cet indicateur a été intégré au SEEE.

Incertitudes associées à la définition des conditions de références pour l’IIL

L’indice ichtyofaune lacustre (IIL) est un indice multimétrique prédictif qui vise à évaluer le niveau d’eu-
trophisation des lacs naturels sur la base des communautés de poissons qu’ils accueillent. Les incerti-
tudes statistiques générées lors de la procédure de modélisation ont été étudiées afin d’évaluer les 
incertitudes autour de la note finale attribuée au lac par cet indice. L’objectif de cette démarche a 
consisté à définir une gamme de valeurs de référence que l’on pourrait observer dans un environ
nement donné, et non plus une unique valeur « moyenne ». Pour cela, deux composantes ont été éva-
luées : les incertitudes sur l’estimation des coefficients des modèles et les incertitudes sur la variabilité 
naturelle des métriques pour un environnement donné. L’approche présentée rend possible l’évalua-
tion de ces incertitudes postérieurement au développement de l’indice (Maire et al., 2015 ; Logez et al., 
2019). Des scripts ont été proposés pour les calculer (Maire et al., 2015).



51

Bilan des travaux de recherche

Chloroperlidae (larve de Plécoptère) ; larve de Trichoptère Sericostomatidae ; Dytiscidae Agabus 
(adulte de Coléoptère) ; larve de Sialis ; Hydroporinae (adulte de Coléoptère Dytiscidae) ; Goeridae 
(larve de Trichoptère) ; Psychodidae (larve de Diptère) ; Physa (gastéropode Physidae).

Les 40 années de données accumulées dans les réseaux français sur les macro-invertébrés ont 
poussé les scientifiques à choisir cet élément biologique pour estimer les premières incerti-
tudes. © Jean-Pierre Balmain.
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D’un point de vue opérationnel, l’approche proposée apporte une information complémentaire 
au simple calcul des indices. Les sorties graphiques permettent d’avoir une idée, de manière très 
simple et rapide, de la fiabilité à accorder au diagnostic (figure 9). Dans les approches actuelles 
consistant à évaluer l’état écologique des systèmes à partir de différents indicateurs, cette infor-
mation sur l’incertitude peut être très utile dans le cas de diagnostics divergents produits par dif-
férents éléments de qualité biologique.

FIGURE 9  ■  Exemple de représentation graphique de l’incertitude associée à la note de l’in-
dice icthyofaune lacustre. Dans ce cas, le plan d’eau est classé en bon état (carré) et la 
probabilité d’être dans une classe d’état supérieure à « moyen » est de l’ordre de 70 % 
(35,4 + 33,5).

Incertitudes associées à l’échantillonnage piscicole sur l’IIL

La technique d’échantillonnage utilisée pour la capture des poissons en plans d’eau dans le cadre 
de la DCE repose sur la pose de filets maillants en position fixe durant une nuit ; il s’agit donc d’une 
méthode de pêche passive et les captures dépendent de l’activité des poissons qui varie au cours 
du temps, en fonction de divers facteurs environnementaux et biologiques (température et cycle 
de reproduction des espèces, par exemple). Dans ce contexte, l’incidence de la date d’échantil-
lonnage sur les valeurs de l’indice poisson pour des campagnes de pêche réalisées entre les mois 
de mai et d’octobre a été explorée (Miguet et al., 2018c). Il a été montré que la date d’échantillon-
nage influence les métriques biologiques, en particulier les métriques basées sur des effectifs de 
poissons (nombre de captures par unité d’effort de pêche, CPUE). Dans environ 40  % des cas, 
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une modification de la date d’échantillonnage induisait une modification de la valeur de l’indice et 
entraînait un changement de la classe d’état (figure 10). Ce travail conduit à préconiser une stan-
dardisation des dates des campagnes de pêche notamment au sein d’un même lac pour faciliter 
les comparaisons.

FIGURE 10  ■  Distribution des valeurs d’indice (IIL) pour chaque campagne de pêche après 
simulation d’un changement de date (Miguet et al., 2018c). 

Chaque valeur d’indice est calculée à partir de valeurs de métriques simulées en faisant varier la 
valeur de la date dans l’ensemble des valeurs des 96 campagnes et en maintenant les variables 
de l’environnement constantes. Le point coloré indique la note initiale attribuée avec les don-
nées observées. Les campagnes sont ordonnées selon cette note (croissante de gauche à 
droite). La couleur représente la classe d’état associée à la valeur observée de l’indice (rouge = 
mauvais, orange = médiocre, jaune = moyen, vert = bon, bleu = très bon). L’étendue des boîtes 
à moustaches représente l’étendue des valeurs d’indice simulées en faisant varier la date dans 
l’ensemble des dates des 96 campagnes. Les lignes rouges horizontales représentent les limites 
des classes d’état.

Incertitudes associées à la non prise en compte des interactions de pressions dans le 
développement de l’IIL et de l’IIR

Les indices poissons développés pour évaluer l’état et le potentiel écologique des lacs et retenues 
répondent à l’eutrophisation et les modèles statistiques à la base de la construction de ces indices 
ne prennent pas en compte les interactions entre les différentes pressions pouvant influencer 
l’écosystème et les communautés. Ainsi, nous avons étudié l’influence des interactions entre trois 
pressions  – eutrophisation, augmentation de la température de l’eau et prolifération des espèces 
non-natives – sur les métriques intervenant dans la définition des indices IIL et IIR (Miguet et  al., 
2018a). Nous avons montré que deux types d’interactions de pressions ont un effet statistique-
ment significatif sur les métriques  : eutrophisation × espèces non-natives (un cas) et eutrophisa-
tion × températures (deux cas) et que la prise en compte des interactions entre pressions pourrait 
modifier légèrement l’évaluation de l’état écologique des lacs naturels et surtout du potentiel écolo-
gique des retenues. Ce travail nous a conduits à développer de nouveaux modèles pour intégrer ces 



20 ANS DE RECHERCHE POUR LE DÉVELOPPEMENT DES MÉTHODES HYDROÉCOLOGIQUES EN APPUI À LA DIRECTIVE-CADRE EUROPÉENNE SUR L’EAU

54

interactions dans la procédure de construction de l’IIR. Pour l’IIL déjà adopté au niveau national, ces 
résultats peuvent être utiles à considérer dans l’interprétation d’évaluations effectuées dans certains 
contextes environnementaux très anthropisés.

Incertitudes liées au diagnostic de l’indicateur poissons en estuaire

Des travaux visant à associer au diagnostic donné par l’indicateur poisson ELFI une probabilité d’ap-
partenance à une classe de qualité ont été menés. La méthode a d’abord été appliquée aux lagunes 
avec lesquelles il y avait une comparaison possible avec les résultats du réseau Intégrateurs biologiques 
(Rinbio) qui évalue la qualité des eaux des lagunes méditerranéennes (Delpech et al., 2011).

Nous avons développé un cadre bayésien pour construire des indicateurs multimétriques (Drouineau 
et  al., 2012) en deux phases. Premièrement, des modèles statistiques pression-impact (modèles 
linéaires) sont développés pour quantifier l’effet de la pression sur les différentes métriques de l’indi-
cateur ELFI (mise en évidence de la réponse à un gradient de pression). Le théorème de Bayes permet 
de combiner objectivement les différents paramètres et de fournir une quantification rigoureuse de 
l’incertitude, ce qui est particulièrement précieux dans le contexte de la DCE.

L’approche pression-impact (Courrat et  al., 2009  ; Delpech et  al., 2010) consiste à développer des 
modèles statistiques pression-impact en ajustant des modèles linéaires généralisés (GLM) qui 
décrivent l’influence des pressions anthropiques sur les différentes métriques, en tenant compte 
d’autres covariables telles que la variabilité due aux procédures d’échantillonnage ou aux caractéris-
tiques de l’environnement.

La difficulté d’identifier certaines espèces constitue une des sources d’incertitude 
des méthodes statistiques basées sur la composition taxinomique. © Mario Lepage.
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L’objectif d’un indicateur multimétrique basé sur le poisson est d’évaluer le niveau d’un facteur de stress 
spécifique (pression anthropique) en observant des métriques biologiques décrivant l’assemblage de 
poissons, en fonction de relations particulières entre les métriques biologiques et les facteurs de stress. 
L’application du théorème de Bayes permet de calculer la probabilité qu’une masse d’eau se trouve 
dans une classe de qualité écologique compte tenu des observations sur les communautés de poissons. 
Les fonctions de vraisemblance des GLM sont utilisées pour convertir les observations en densités de 
probabilité, de sorte que les mesures peuvent être combinées sur une échelle commune. Les densités 
de probabilité tiennent compte à la fois de l’incertitude du modèle (par les fonctions de variance des 
GLM) et de la sensibilité de la mesure au facteur de stress (par les valeurs des paramètres de régression). 
La méthode de bootstrap a été utilisée pour permettre d’avoir un grand nombre de données en « répli-
quant » le jeu de données observées par des techniques de rééchantillonnage (figure 11).

FIGURE 11  ■  Calcul des probabilités pour une métrique d’appartenir à une classe de qualité 
en fonction du niveau de pression. 

Rééchantillonnage des données pour obtenir une distribution des probabilités en fonction des 
valeurs observées de la métrique pour une certaine valeur de pression. La probabilité d’apparte-
nir à une classe de qualité, au final, se fait en combinant les probabilités de chacune des métriques.

La méthode actuelle est totalement générique et peut être mise en œuvre dans de nombreuses 
situations, pour autant qu’il soit possible de construire des modèles statistiques de pression-impact 
(suffisamment de données et de connaissances sur les facteurs abiotiques déterminants). Plus spécifi-
quement, tout type de mesure peut être inclus dans l’indicateur : densité, nombres, proportion (GLM 
avec famille binomiale) ou autres mesures dès qu’il est possible de calculer la probabilité de nouvelles 
observations compte tenu d’un niveau de pression (la limitation de principe concernera généralement 
le nombre de données disponibles pour s’adapter aux modèles d’impact de la pression).

De plus, la représentativité des échantillonnages a été traitée lors de la définition de la stratégie 
d’échantillonnage (Lepage et al., 2004b). À partir d’une base de données acquise mensuellement pen-
dant dix ans sur l’estuaire de la Gironde, nous avons procédé à une analyse pour quantifier à quel point 
il était possible de diminuer l’échantillonnage pour conserver environ 80 % de la diversité spécifique 
observée une année donnée. Les analyses ont montré qu’en sélectionnant deux mois dans l’année 
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(mai et septembre) et en faisant au moins huit traits de chalut par zone de salinité (oligohaline, méso-
haline et polyhaline), il était possible d’obtenir un échantillonnage représentatif de la communauté. 
L’augmentation de l’effort de pêche au-delà de huit traits par zone haline et par saison (mai et sep-
tembre) améliore la représentativité, mais avec un coût qui devient exponentiel.

Physico-chimie soutenant la biologie

Les travaux en cours d’eau

Les seuils de paramètres physico-chimiques en soutien à la biologie n’ayant pas été définis lors de la 
première définition des règles d’évaluation, les valeurs issues du SEQ-Eau (système d’évaluation de la 
qualité de l’eau) (ministère de l’Écologie et du développement durable & l’eau, 2003) ont d’abord été 
reprises pour l’exercice.

Le SEQ-Eau, qui était en vigueur avant la DCE, avait été conçu pour évaluer la qualité physico-chimique 
de l’eau et sa capacité à assurer certains services écosystémiques (dénommées « aptitudes ») comme le 
maintien des équilibres biologiques, la production d’eau potable, les loisirs et sports aquatiques, l’aqua-
culture, l’abreuvage des animaux et l’irrigation, sur la base du calcul de séries « d’altérations », corres-
pondant à des métriques regroupant chacune plusieurs paramètres chimiques et physico-chimiques.

Mesures de profil température-oxygène dans la colonne d’eau sur la retenue des Barriousses.

Les paramètres physico-chimiques étaient historiquement pris en compte pour l’évaluation de 
l’état écologique des masses d’eau. © Romain Roy.
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Pour confronter la pertinence de cette évaluation avec un contexte de mise en œuvre de la DCE 
et, le cas échéant, l’améliorer, il était nécessaire de déterminer des valeurs seuils pour les paramètres 
physico-chimiques en s’appuyant sur des données mesurées disponibles et d’orienter les classes 
physico-chimiques vers une vision de qualité biologique, en fonction du contexte typologique. Des 
travaux de simulation d’hypothèses de règles d’évaluation et d’analyses destinées à valider les limites 
de seuils de classification de l’état concernant les paramètres physico-chimiques en lien avec l’IBGN et 
l’IBD ont été menés (Villeneuve & Rosebery, 2008). Ils ont permis de fournir une première validation 
statistique de ces seuils, qui jusque-là n’avaient été validés que par avis d’expert (figure 12).

Cependant, la disponibilité des données de physico-chimie issues des réseaux RCS étant limitée à 
cette date, il était nécessaire d’envisager une deuxième phase de validation lorsqu’une quantité suffi-
sante de données serait disponible, ce qui a été le cas à partir de 2010 où ce processus a été relancé. Il 
a d’abord été établi que le contexte physico-chimique en condition de référence présentait une forte 
structuration géographique et qu’il pouvait se résumer en une typologie physico-chimique des cours 
d’eau (Bougon & Ferréol, 2011) (figure 13). Cette typologie paraissait influer de manière plus ou moins 
significative sur les populations biologiques des cours d’eau.

Les valeurs seuils pour les paramètres physico-chimiques ont donc été déclinées selon cette typolo-
gie. La méthode retenue pour déterminer ces seuils (Bougon & Ferréol, 2012) consistait à confronter 
les notes obtenues pour chaque indicateur de qualité biologique (IBGN et l’I2M2 pour les inverté-
brés benthiques, l’IPR et l’IPR+ pour les poissons, l’IBD pour les diatomées et l’IBMR pour les macro-
phytes) en les opposant aux valeurs mesurées pour chaque paramètre physico-chimique (moyenne 

FIGURE 12  ■  Exemple de résultats de régres-
sion quantile de la DBO5 en fonction de 
l’EQR-IBGN. 

Dans cette analyse, la probabilité que la DBO5 
soit inférieure à 5 mg/l lorsque l’EQR-IBGN est 
supérieur à 0,8 (limite bon état) est de 75 %. 
Villeneuve & Rosebery (2008) / Cemagref.

FIGURE 13  ■  Représentation des types physico- 
chimiques sur l’ensemble des sites du réseau 
de contrôle et de surveillance (Bougon & 
Ferréol 2011).
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des valeurs antérieures sur un an). Ce procédé statistique a permis d’identifier une valeur (avec un 
intervalle de confiance associé) de concentration pour un paramètre physico-chimique à partir de 
laquelle il devient un facteur limitant pour un EQB donné. Une combinatoire des résultats des seuils 
obtenus par EQB et types physico-chimiques détermine les seuils de bon état chimique en réponse à 
la biologie pour chaque paramètre physico-chimique.

Par ailleurs, certains travaux portant sur la définition de seuils se sont heurtés à l’utilisabilité des données 
chimiques issues de la surveillance. En effet, les caractéristiques de qualité, en particulier les limites de 
quantification, restaient définies au regard d’anciennes notions de « qualité des eaux » telles que consi-
dérées par le SEQ-Eau. Par exemple, les données de concentrations en phosphore soluble et total ne 
permettaient pas d’appréhender les classes de très bon état, car les limites de quantification effectives 
étaient largement supérieures aux valeurs rencontrées dans les milieux oligotrophes (lacs ou rivières). 
De plus, les résultats fournis par les différents laboratoires qui se succédaient au gré de l’attribution des 
marchés n’étaient pas homogènes, ce qui obérait les possibilités d’utiliser des chroniques pluriannuelles.

Dans le cadre des collaborations entre instituts au sein d’Aquaref, une réflexion a été menée pour défi-
nir les caractéristiques nécessaires pour une utilisation « biologique » des données de physico-chimie. 
Des prescriptions ont été formulées en tenant compte de la capacité analytique des laboratoires en 
fonction des techniques utilisées et des prescriptions des référentiels encadrant les processus qualité 
tels que ceux de l’accréditation (Morin et al., 2010a ; Chauvin & Bougon, 2011).

Les travaux en plans d’eau

Comme pour les cours d’eau, les seuils de paramètres physico-chimiques en soutien à la biologie uti-
lisés initialement pour l’évaluation reprenaient les valeurs du SEQ-PE (système d’évaluation de la qua-
lité des plans d’eau). Des travaux ont ensuite été entrepris au sein du pôle AFB/Irstea Hydroécologie 
plans d’eau  d’Aix-en-Provence afin de mieux caler ces seuils en tenant compte d’un éventuel effet des 
variables physiques et biologiques des plans d’eau.

La première méthode a consisté à traduire les valeurs seuils des indicateurs biologiques (valeurs des 
indices servant de limite entre deux classes d’état) en valeurs seuils pour les différents paramètres de 
la physico-chimie en reprenant les perspectives de la DCE selon laquelle la biologie est soutenue par la 
physico-chimie. La première approche a consisté à dériver les limites de classes des indicateurs biolo-
giques en valeurs seuils des paramètres physico-chimiques à l’aide de régressions linéaires. Ce travail a 
été réalisé avec les indicateurs phytoplancton (IPLAC), poisson (IIL), macrophytes (IBML) et invertébrés 
(IMAIL), mais seules les métriques constitutives de l’IPLAC (MBA et MCS) répondent aux variations 
de la physico-chimie. Par conséquent, les seuils physico-chimiques n’ont pu être établis qu’à partir de 
l’indicateur phytoplancton. L’avantage de cette méthode est de définir des seuils physico-chimiques 
adaptés à chaque lac en tenant compte de leur structure physique, comme leur profondeur.

Les inconvénients de cette méthode sont que les seuils physico-chimiques ne sont établis qu’à partir de 
l’indicateur phytoplancton et qu’elle n’est pas directement basée sur l’identification de distorsions éco-
logiques en réponse à des variations de concentrations des différents paramètres physico-chimiques 
(Danis & Roubeix, 2014). À partir de 2014, une deuxième approche a été adoptée pour pallier ces limites. 
Basée sur la notion de seuil écologique, elle recherche les seuils des paramètres physico-chimiques à 
l’origine de changements importants de l’abondance de toutes les espèces d’un EQB. Elle n’est plus 
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basée sur les métriques constituant les indices, mais sur les communautés directement. Pour ce faire, la 
méthode statistique des gradients forest a été utilisée sur les communautés phytoplanctoniques, d’inver-
tébrés et de poissons. La réalité écologique fait que les seuils identifiés par chaque compartiment pour 
un même paramètre physico-chimique peuvent être assez différents ou assez étalés. Par exemple, 
dans le cas de la transparence, les seuils identifiés par l’ichtyofaune et les macrophytes sont relative-
ment proches et bas, alors qu’ils sont beaucoup plus hauts pour le phytoplancton. La difficulté de cette 
approche est de pouvoir associer ces seuils basés sur les changements de communautés avec des seuils 
de classe d’état pour chaque paramètre physico-chimique. Par conséquent, à l’heure actuelle, les seuils 
fixés par l’arrêté sur l’évaluation de 2018 pour les différents paramètres physico-chimiques sont ceux 
calculés avec les régressions linéaires sur les métriques de l’IPLAC.

Les travaux en estuaires

De par leur fonctionnement biogéochimique  particulier, les estuaires (surtout ceux comportant un 
bouchon vaseux) sont des milieux sensibles aux déficits en oxygène qui affectent tous les comparti-
ments biologiques. Des réseaux de suivi haute fréquence, installés sur les estuaires de la Seine, de la 
Loire et de la Gironde dans les années 2000-2006, ont permis de mettre en évidence des épisodes 
d’hypoxie parfois sévère, ou du moins des épisodes de désoxygénation critique, par leur durée et leur 
faible concentration en oxygène dissous. Une première grille a été proposée par Ifremer en se basant 
sur le percentile 90 des valeurs observées une fois par mois en période estivale et à pleine mer. Les 
suivis à haute fréquence ont montré que ce type de surveillance n’était pas adéquat pour identifier 
des phénomènes de désoxygénation, qui peuvent parfois durer plusieurs heures dans la journée sans 
pour autant être visibles en pleine mer et avoir des conséquences très défavorables pour les poissons 
(De Watteville & Lepage, 2013 ; Delage et al., 2014). Une première mission a été confiée à Irstea pour 
rechercher des seuils à utiliser en tant que seuils de qualité de l’oxygène dissous en estuaire en 2008 
et a donné lieu à une proposition de grille d’évaluation de la qualité pour trois paramètres physico-
chimiques : la température, la salinité et l’oxygène dissous (Taverny et al., 2009). Des travaux supplémen-
taires ont été entrepris pour déterminer une période d’exposition en plus d’une concentration, car ce 
couple est indissociable pour évaluer les effets sur les organismes sensibles. En 2012, une étude sur les 
juvéniles d’aloses, espèces de poissons réputées parmi les plus sensibles au déficit en oxygène, a été 
conduite afin d’obtenir des éléments tangibles sur la physico-chimie soutenant la biologie. L’idée était 
de déterminer les conditions d’oxygénation pouvant être contraignantes pour ces espèces. A contrario, 
les conditions favorables pour ces espèces seraient forcément favorables aux autres espèces moins 
sensibles (effet parapluie). Une expérimentation en mésocosme a été réalisée dans le but de simuler les 
conditions limites pour obtenir un effet biologique visible. Les éléments observables étaient une nage 
saccadée, une perte d’équilibre (poisson ventre en l’air mais ventilant encore) et in  fine la mort. Deux 
températures fréquemment rencontrées en milieu naturel durant l’été ont été testées, 20 °C et 25 °C. 
Ces travaux ont montré des effets biologiques dès 4,5 mg/L d’O2 à 25 °C et une majorité de morts à 
2,5 mg/L toujours à 25 °C même si des effets biologiques sont observables aussi à 20 °C, mais dans une 
proportion plus faible (Lepage et al., 2013)10. Une méthode de surveillance adaptée aux estuaires sera 
prochainement proposée (Schmidt et al., 2019) sur la base de nouveaux travaux menés en 2017.

10.  En 2015, une nouvelle étude (Lepage et al., 2016a) proposait de tester la durée d’exposition en plus de la température de l’eau et la 
concentration en oxygène dissous. Les résultats en ont toutefois été peu concluants. 
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Caractérisation de l’hydromorphologie des écosystèmes

Hydromorphologie des cours d’eau

Pour mettre en œuvre la DCE, il fallait se doter d’un outil de caractérisation de l’hydromorphologie des 
cours d’eau, puisque l’hydromorphologie est considérée comme le support de la biodiversité. Il n’exis-
tait cependant pas en France de méthode établie pour évaluer la qualité hydromorphologique des 
cours d’eau, comparables aux bio-indicateurs. Le protocole standardisé de recueil de données hydro-
morphologiques sur le terrain, Carhyce (caractérisation de l’hydromorphologie des cours d’eau) a ainsi 
été développé en partenariat (Gob et al., 2014). La méthode fait appel à la géométrie hydraulique, en 
particulier les caractéristiques géométriques du lit à plein bord, qui situent les processus hydromor-
phologiques à l’œuvre dans les cours d’eau. À côté des paramètres de géométrie du lit sont également 
mesurés des paramètres de contexte (substrats, berges, ripisylve). L’acquisition nationale de ces don-
nées a débuté en 2009 sur les stations du RCS. L’outil a pour partie été développé à Irstea, notamment 
après un travail de thèse (Navratil, 2005) et une étude plus particulière financée par l’agence de l’eau 
Seine-Normandie sur une quarantaine de cours d’eau du bassin de la Seine (Gob et al., 2010).

En plus de la mise au point du protocole Carhyce, Irstea a également contribué au développement des 
modèles et à la sélection des métriques les plus adaptées pour évaluer le degré d’altération physique 
relativement à des contextes de référence. La méthode a depuis été améliorée et stabilisée par le LGP 
(laboratoire de géographie physique, CNRS Meudon). Le calcul d’un indice composé de six métriques 
est désormais possible (IMG pour indicateur morphologique global).

Hydromorphologie des milieux lacustres

Compte tenu d’un manque de caractérisation antérieure des plans d’eau déjà signalé, la priorité a été 
donnée au développement des méthodes pour acquérir des données homogènes permettant de 
définir les caractéristiques morphologiques des plans d’eau. En adoptant une démarche multiéchelles 
(figure 14), des protocoles ont été développés pour décrire la forme de la cuvette par acoustique 
(Alleaume et al., 2010) et les habitats rivulaires par prospection de l’ensemble du littoral (caractérisation 
des habitats des rives et du littoral, Charli) (Alleaume et al., 2012b). En collaboration avec l’Inra Carrtel, 
une méthode acoustique de caractérisation de la nature du sédiment, Sedilac, a aussi été produite 
(Poulain et al., 2011 ; Mouget et al., 2017).

Suivant la même démarche que pour la caractérisation de la morphologie lacustre, des méthodes 
ont été développées pour identifier et quantifier les forces motrices et pressions susceptibles d’alté-
rer l’état et le fonctionnement des écosystèmes lacustres (De Bortoli & Argillier, 2006). Le protocole 
Alber (altération des berges), construit sur le principe d’une observation et d’une cartographie de l’en-
semble des altérations des zones littorales lacustres, permet d’évaluer le niveau de dégradation des 
habitats (Alleaume et al., 2012a) ; deux autres protocoles basés sur de l’analyse d’images (satellitaires 
ou autres) permettent de mesurer l’anthropisation du corridor rivulaire (Alleaume & Argillier, 2012) et 
du bassin versant (Heyd et al., 2012).

En tenant compte des exigences de la DCE et des attentes des gestionnaires, ces travaux ont été com-
plétés par une première version d’un outil d’évaluation de la qualité hydromorphologique lacustre, i.e. 
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en prenant en compte les six paramètres DCE (flux, temps de résidence, connexion à la nappe, subs-
trat, zone littorale et profondeur) pour toutes les dimensions spatiales des systèmes lacustres. Cette 
méthode Lakhyc (lake hydromorphological condition), bien que très gourmande en données environnemen-
tales, est applicable à l’ensemble des plans d’eau français (voire européens ou internationaux) et permet 
d’évaluer de manière quantitative l’état hydromorphologique des plans d’eau. Dans sa version provisoire, 
qui sera révisée en 2020, elle regroupe un jeu de 22 métriques d’altération qui sont ensuite agrégées 
sous forme d’indice (Gay et al., 2017). L’une des originalités de cette méthode réside dans le calcul des 
métriques dont les valeurs des paramètres mesurés sont comparées à des valeurs de référence qui cor-
respondent à des conditions de très faibles pressions dépendantes de l’environnement naturel.

Cet indicateur est encore en phase de calage, mais les fiches de calcul des métriques ont été produites 
et diffusées auprès des opérateurs qui en ont fait la demande. Elles sont d’ores et déjà opérationnelles 
pour évaluer au moins de manière partielle l’état hydromorphologique des écosystèmes.

FIGURE 14  ■  Approche multiéchelle de la caractérisation hydromorphologique des plans d’eau 
et de l’altération de l’hydromorphologie. D’après Gay et al., 2017 / Rapport d’étude Irstea.

Contribution à la réalisation de l’état des lieux  
et de l’évaluation du risque de non-atteinte du bon état

Risque hydromorphologique des cours d’eau : projet Syrah-CE (système relationnel d’audit 
hydromorphologique des cours d’eau)

Pour répondre à l’ambition nouvelle d’introduire les compartiments hydrologie et morphologie au sein 
du processus de la DCE (agrégés dans le néologisme d’hydromorphologie), l’équipe de Lyon a conçu 
un système relationnel d’audit de l’hydromorphologie des cours d’eau (Syrah-CE). Initié en 2006, ce 
travail s’est nourri de plusieurs expériences antérieures  : (1) de la cartographie environnementale à 
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l’échelle de toute la métropole (Souchon et al., 1984 ; Souchon & Trocherie, 1990) ; (2) de l’analyse de 
la littérature sur les impacts des aménagements hydrauliques de cours d’eau (Wasson et al., 1998)  ; 
(3) des approches couplant hydrologie/hydraulique/habitat conduites depuis 1984 (Souchon & Keith, 
2001 ; Souchon et al., 2002) ; (4) d’un travail précurseur réalisé pour tout le bassin de la Loire (Wasson 
et al., 1993b ; Souchon et al., 2000) ; et (5) d’une préanalyse pour l’UE de la partie hydromorphologie de 
l’annexe V de la DCE (Souchon, 1998).

Le travail a été réalisé à une période de transition technologique en matière d’outils cartographiques, 
puisque l’IGN commençait à proposer des couches d’information géographique numérisées. Deux 
partis pris forts ont été choisis : l’un d’utiliser au mieux une sélection de ces données numérisées de 
façon à bâtir un dispositif homogène à l’échelle de tout le territoire national, opérable avec SIG, l’autre 
de proposer un système d’analyse centré sur le fonctionnement morphologique des cours d’eau, 
garant de la fourniture et de l’entretien d’habitats aquatiques de qualité. Enfin, tout le système repose 
sur le repérage à différentes échelles des éléments susceptibles d’altérer ce fonctionnement physique 
(figure 15). Il diffère en cela des approches reposant sur la biologie, qui recherchent des écarts par rap-
port à des situations référentielles régionales. La réflexion a également intégré les enseignements des 
critiques des démarches en vigueur aux États-Unis, et notamment de celle de Rosgen, qui consistait à 
trop recourir à des patrons morphologiques « figés » (Simon et al., 2007 ; Rosgen, 2008).

FIGURE 15  ■  Cadre conceptuel du système relationnel d’audit de l’hydromorphologie des 
cours d’eau (Syrah-CE).

Le travail a d’abord consisté à construire de novo toute l’architecture du système avec l’amélioration de 
tout le réseau hydrographique national numérisé, l’affectation de largeurs aux cours d’eau et le décou-
page en tronçons, opéré sous supervision experte (voir les réflexions de Fryirs et al. (2019) sur cette 
nécessité de contrôler les calculs de géomatique ou d’imagerie par expertise).
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À partir de cette base, toutes les données susceptibles d’altérer la structure et le fonctionnement 
physique des cours d’eau et de leurs berges ont été sélectionnées, construites par extraction géoma-
tique, puis combinées. Par exemple, beaucoup de structures hydrauliques héritées ou plus contempo-
raines ne sont pas renseignées à l’échelle nationale, et un recours à des variables indirectes ou proxy 
a été nécessaire. Les digues sont mal renseignées dans les couches de données numérisées dispo-
nibles  ; le proxy consiste alors à documenter des variables extractibles des couches géographiques 
numériques, comme les infrastructures linéaires, de type route ou voie ferrée, situées à une certaine 
distance du cours d’eau, en faisant l’hypothèse qu’elles ont presque toujours été accompagnées de 
travaux hydrauliques de protection. Toutes ces variables ont bien entendu fait l’objet de tests in situ 
dans six territoires avant leur sélection définitive.

Une fois le système construit, il propose des informations homogènes et cohérentes au niveau 
national sur l’hydromorphologie des cours d’eau et leur altération potentielle : celles-ci peuvent être 
ensuite mobilisées individuellement sous SIG, par tronçons, sous-tronçons ou masses d’eau sensu DCE11 
(figure 16). Elles sont combinables par opérateurs booléens et représentables par des cartographies.

FIGURE 16  ■  Variables de la démarche Syrah-CE exprimées ici soit par une représentation 
cartographique simple (un seul thème dont on rend compte du contraste des variables), 
soit par une représentation cartographique experte (introduction de critères de seuillage 
des variables basés sur des connaissances fonctionnelles et croisement de plusieurs d’entre 
elles) (Souchon et al., 2014).

11.  Article 2 paragraphe 10 « masse d’eau de surface » de la DCE : une partie distincte et significative des eaux de surface telles qu’un lac, un 
réservoir, une rivière, un fleuve ou un canal, une partie de rivière, de fleuve ou de canal, une eau de transition ou une portion d’eaux côtières ».
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 Afin de répondre à la demande des opérationnels, le système a été complété par une modélisa-
tion au moyen de modèles bayésiens hiérarchiques, pour évaluer le risque d’altération des éléments 
constitutifs de l’hydromorphologie décrits à l’annexe V de la DCE (figure 17) (Valette  et al. , 2012 ; Van 
Looy  et al. , 2015). 

 FIGURE 17 ■ Risque d’altération de la structure des ripisylves. 

Les graphiques du haut représentent une partie de l’architecture du réseau bayésien. Le risque 
est représenté en  bas selon sa modalité la plus probable sur l’ensemble du réseau hydro-
graphique français. La fi gure en insert montre le degré de confi ance associé à cette valeur 
dans chaque tronçon morphologique (Van Looy et al. , 2015). 
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En résumé, l’intérêt de la démarche repose bien sur la possibilité de mobiliser au sein d’un même sys-
tème plusieurs échelles d’analyse et de se focaliser soit sur des valeurs agrégées issues du modèle 
bayésien (figure 17), soit sur des valeurs brutes élémentaires, comme celles décrivant les espaces rive-
rains à 10 et 30 m des cours d’eau, en s’interrogeant sur une thématique d’intérêt, par exemple quelle 
est la couverture de ripisylve contemporaine dans ces deux espaces (figure 18).

FIGURE 18  ■  État de la ripisylve à 10 m et à 30 m de part et d’autre des cours d’eau. 

La situation est plus dégradée (rouge plus foncé) à 30 m qu’à 10 m, sachant qu’en comparaison 
avec d’autres pays européens, beaucoup de situations intéressantes subsistent sur le territoire 
de la France métropolitaine. Exemple d’analyse régionalisée qui peut aider à mieux contextua-
liser les orientations de gestion (préservation, restauration) (Souchon et al., 2014).

Le système Syrah-CE est un exemple de recherche-action, construit avec un phasage progressif sur la 
base d’échanges permanents et continus et une validation à chaque étape avec les utilisateurs directs 
(gestionnaires agences de l’eau, Dreal, Onema). Il constitue, depuis l’état des lieux de 2013, le socle 
national d’évaluation des pressions hydromorphologiques dans le cadre de l’élaboration des schémas 
d’aménagement et de gestion des eaux (Sdage, deux cycles DCE ont déjà été conduits). L’ensemble 
des données mises à disposition apporte également une forte plus-value dans l’aide à la gestion des 
cours d’eau et à la définition des priorités d’action. Ces données sont également utiles pour mieux 
contextualiser et interpréter les données écologiques. Elles ont également été conceptualisées pour 
faire partie intégrante d’un travail plus large d’analyse systémique de la probabilité d’altération des 
cours d’eau, selon le schéma de la figure 19, qui en plus de l’hydromorphologie s’intéresserait aux 
aspects thermiques et physico-chimiques (Van Looy et al., 2015) et à la vulnérabilité/résilience (Van 
Looy et al., 2019), à l’instar de travaux internationaux homologues (Allan et al., 2011 ; Vander Laan et al., 
2013 ; Phan et al., 2016 ; Kuehne et al., 2017 ; Downs & Piégay, 2019).

Un portail technique Web spécifique Syrah-CE a accompagné la démarche12. Des formations de per-
sonnels ont été organisées dans un premier temps (plus de 150 personnes formées), complétées 
ensuite par des formations de formateurs (plus de 15 personnes). Un support vidéo a également été 
réalisé pour épauler cette formation13.

12.  https://hydroeco.cemagref.fr/hydromorphologie
13.   https://www.youtube.com/watch?v=gpR_LdyTzEM&list=PL0Wd1JAi6QuHsmAA4kYZIgkX_TmvB8KmL
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 FIGURE 19 ■ Schéma général des perspectives offertes par une plateforme de données 
 spatialisées et hiérarchisées pour aborder les questions de relations pressions multiples / 
réponses écologiques, la modélisation de ces relations, la construction d’indicateurs et 
in fi ne  diverses analyses de risque (Van Looy  et al. , 2015). 

   Risques de dégradation de l’état écologique des plans d’eau – vulnérabilité des écosystèmes 

 Comme pour les eaux de transition, le premier état des lieux de 2004 a été entièrement réalisé à dire 
d’experts, très peu de données étant disponibles. 

 Les méthodes développées pour décrire l’hydromorphologie lacustre et son altération permettent 
indirectement d’approcher les risques de dysfonctionnement, et donc de non-atteinte du bon état 
des milieux. Ces informations ont été fournies aux agences en aide à l’évaluation du risque. Néanmoins, 
elles ne donnent que des indications qualitatives, voire semi-quantitatives, sur l’exposition des plans 
d’eau aux pressions ou à leurs proxies, sans réellement évaluer le risque de dégradation qui doit tenir 
compte de la sensibilité des milieux et de leur résilience. 

 Ainsi, plus récemment, la sensibilité des communautés dont l’altération serait susceptible de modi-
fier l’état des plans d’eau a été étudiée (Teichert  et al. , 2017). La perte d’espèces dans un écosystème 
peut entraîner une modification notable de son fonctionnement, et nous avons travaillé sur la sensibi-
lité des assemblages de poissons. Pour cela, deux variables ont été calculées : la « vulnérabilité taxino-
mique », qui reflète la propension à l’extinction des espèces au sein des assemblages, et la redondance 
fonctionnelle, qui reflète la capacité de compenser la perte des espèces. Les résultats ont mis en évi-
dence que les assemblages de poissons étaient souvent redondants, mais composés d’une grande 
partie d’espèces vulnérables. Au-delà de cette tendance moyenne, une grande variabilité a été souli-
gnée entre les assemblages de poissons et a révélé des différences géographiques assez nettes. 

 La richesse spécifique et la richesse en espèces endémiques sont souvent utilisées pour définir des 
stratégies de conservation. Cette étude souligne, comme d’autres l’ont fait auparavant sur d’autres 
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milieux, l’utilité d’examiner les rôles fonctionnels des espèces et leur complémentarité avec les indi-
cateurs de diversités taxinomique et fonctionnelle pour évaluer le risque de dysfonctionnement des 
écosystèmes. L’indice développé peut contribuer à orienter les priorités d’intervention sur la base 
d’une analyse du risque d’altération des milieux et de perte de fonction.

État des lieux et évaluation des risques hydromorphologiques et chimiques des eaux de transition

En eaux de transition, le premier état des lieux de 2004 a été entièrement réalisé à dire d’experts. Il 
en est de même pour l’évaluation du risque de non-atteinte du bon état (RNABE). Chaque agence de 
l’eau a pris en charge ce travail d’évaluation et de rapportage de l’état des masses d’eau de transition. 
Irstea Bordeaux a travaillé localement avec l’agence de l’eau Adour-Garonne au sein d’un comité d’ex-
perts chargé d’évaluer l’état hydromorphologique à partir de la sensibilité des milieux et du risque lié 
aux pressions anthropiques qui s’exerçaient sur les masses d’eau.

Il a fallu combler le retard structurel de plusieurs décennies pris sur ces milieux par rapport aux eaux 
continentales pour acquérir les connaissances sur les poissons estuariens et pour répondre aux exi-
gences de la DCE dans les mêmes délais. Seule l’ichtyofaune était suivie, et donc seuls les risques hydro-
morphologiques et chimiques en lien avec ce compartiment ont été évalués.

Ce défi était amplifié par le fait que les estuaires sont des milieux fluctuants et présentent des commu-
nautés écologiques adaptées aux gradients spatio-temporels rapides des conditions environnemen-
tales (e.g. la salinité). En conséquence, leurs caractéristiques intrinsèques se rapprochent de celles des 
communautés de milieux perturbés (Elliott & Quintino, 2007). La mise en évidence d’effets des pres-
sions anthropiques dans ces conditions est une tâche plutôt complexe.

C’est donc après avoir acquis les données selon un protocole standardisé que le deuxième état des 
lieux de 2015 a pu être réalisé. Quelques masses d’eau avaient fait l’objet d’un cycle complet d’éva-
luation de trois années consécutives par plan de gestion, mais, pour d’autres, aucune donnée n’était 
encore disponible, ou en nombre insuffisant pour donner un diagnostic fiable. Une évaluation à dire 
d’experts a donc été réalisée mais cette fois en tenant compte du niveau de pressions anthropiques 
s’exerçant sur la masse d’eau, puisqu’une relation pression-réponse biologique a été établie pour les 
masses d’eau échantillonnées (Delpech et al., 2010 ; Lepage et al., 2016a).

Plusieurs caractéristiques hydromorphologiques des estuaires avaient été utilisées pour définir une 
typologie des masses d’eau de transition (Lepage et al., 2004a). L’importance des caractéristiques phy-
siques des habitats estuariens étant démontrée, les modifications de l’hydromorphologie ont été 
considérées comme des pressions anthropiques pouvant altérer les communautés et induire une 
réponse biologique. C’est ainsi que des caractéristiques comme la perte d’habitat, perte de zone inter-
tidale, la poldérisation, l’endiguement, la modification de la bathymétrie ou de la topographie générale, 
les interférences avec le régime hydrologique (l’entrée des ports, les quais, les jetées, les épis, les che-
naux dragués) ou encore le littoral affecté par des activités humaines ont été utilisées dans un indice 
de pressions anthropiques (Lepage et al., 2016b). D’autres travaux consistant à vérifier les interactions 
entre les différentes pressions et à évaluer les pressions auxquelles il serait intéressant de répondre en 
priorité ont montré que les pressions hydromorphologiques se classent en sévérité d’effet juste après 
la qualité chimique de l’eau et l’oxygène dissous (Teichert et al., 2016).
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Risque pesticide : projet Arpeges

La méthode Arpeges (analyse du risque pesticides pour l’évaluation et la gestion des eaux de surface), 
basée sur une approche experte, permet l’évaluation du risque de contamination des eaux de surface 
par les produits phytosanitaires, sur la base du croisement de données existantes à l’échelle nationale 
et rapportées à l’échelle des bassins versants des masses d’eau.

Elle décrit les voies de transferts préférentielles de l’eau sur le bassin versant, appelées vulnérabilités 
intrinsèques, associées à la pédologie et à la climatologie. Le croisement de celles-ci avec les propriétés 
chimiques des molécules (solubilité, demi-vie, etc.) permet de décrire les vulnérabilités spécifiques du 
milieu à ces molécules, pour des transferts rapides ou lents. Enfin, le croisement de ces vulnérabilités 
et des quantités de molécules utilisées sur le bassin versant permet de décrire les risques de contami-
nation des masses d’eau pour deux saisons différentes.

Cette méthode s’applique à l’étude de la contamination potentielle des eaux de surface et concerne 
9 719 masses d’eau (uniquement cours d’eau) sur le territoire français métropolitain. Arpeges utilise un 
réseau de probabilité bayésien permettant de tenir compte de l’incertitude concernant les données 
et les processus dominants. Les résultats obtenus sont des potentiels de contaminations, donnés sous 
forme de probabilités associées à un indice de confiance représentant cette incertitude sur la prévi-
sion et représenté sous forme cartographique (figure 20). Elle a été développée à la demande de l’AFB 
et en partenariat avec les agences de l’eau (principaux utilisateurs identifiés, notamment dans le cadre 
de l’exercice d’état des lieux DCE 2013 et 2019).

FIGURE 20  ■  Représentation cartographique de la contamination potentielle des nappes 
basses issue du projet Arpeges (Piffady et al., 2020).
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L’extrapolation de l’état aux masses d’eau non suivies

Masses d’eau et réseaux de surveillance

Le nombre de masses d’eau en France délimitées par les organismes de bassins et servant de base 
aux documents de gestion et au rapportage européen était de 12 059 en 2015, dont 10 706 pour les 
cours d’eau. Or, les réseaux de surveillance principaux (contrôle de surveillance et contrôle opération-
nel) comportent un peu plus de 3 000 stations réparties sur le territoire national. Ce n’est donc en 
moyenne qu’une masse d’eau sur quatre qui fait l’objet d’un suivi. Il est donc nécessaire d’élaborer des 
méthodes d’extrapolation aux masses d’eau non suivies afin de pouvoir toutes les qualifier.

Sur les plans d’eau, la question de l’extrapolation ne concerne que les milieux d’origine anthropique, 
puisque tous les lacs naturels de plus de 50 ha sur lesquels se fait le rapportage sont inclus dans au 
moins l’un des réseaux de surveillance DCE. Sur les plans d’eau d’origine anthropique, le choix a été 
fait d’inclure prioritairement dans le réseau de contrôle de surveillance les plans d’eau de plus grande 
superficie pour chacun des types DCE. Des plans d’eau plus petits ont par la suite fait l’objet de sui-
vis, mais cela pose quand même un problème majeur d’extrapolation des résultats de modèles à des 
écosystèmes sous-représentés dans les jeux de données sur lesquels ces modèles peuvent potentiel-
lement être développés. La question n’a donc pas été traitée.

Pour les masses d’eau de transition de l’agence de l’eau Loire-Bretagne, il est possible de faire les 
contrôles de surveillance sur les masses d’eau à tour de rôle (la moitié sur les trois premières années 
du plan de gestion et l’autre moitié sur les trois dernières années) afin d’avoir au moins une évaluation 
conforme, c’est-à-dire trois années successives par plan de gestion tel que défini dans l’arrêté « sur-
veillance » de 2018. Pour les agences Seine-Normandie et Adour-Garonne, presque toutes les masses 
d’eau sont suivies de façon régulière. Pour l’agence Artois-Picardie, les suivis ont été moins réguliers. 
Le travail s’est donc concentré sur les masses d’eau d’Adour-Garonne et il y a finalement assez peu de 
masses d’eau pour lesquelles il est nécessaire de recourir à l’extrapolation.

Extrapolation en cours d’eau

Des modèles capables d’extrapoler une valeur d’état à des masses d’eau non suivies dans le cadre des 
réseaux nationaux ont été développés. Ces modèles dits « d’extrapolation spatiale » permettaient de 
prédire l’état écologique des cours d’eau évalué avec l’élément de qualité macro-invertébrés à partir de 
l’occupation du sol du bassin versant de l’exutoire d’une masse d’eau (évaluée avec Corine Land Cover) 
(figure 21). Ces modèles ont permis de simuler plusieurs hypothèses de classification de l’état écolo-
gique à l’échelle de la France entière (Wasson et al., 2005 ; Wasson et al., 2006), mais ils n’étaient pas assez 
performants et précis pour permettre aux gestionnaires de réaliser une évaluation de l’état des masses 
d’eau non suivies. L’ajout de nouvelles variables à ces modèles d’aide à la décision a permis d’améliorer 
ensuite leur capacité prédictive (Villeneuve & Sarraza, 2009 ; Villeneuve, 2010). Les étapes successives 
nous ont permis d’arriver à la conclusion qu’un modèle prédictif efficace et utile devait être construit 
à partir de données de pressions les plus diversifiées possibles. C’est pour cette raison que nous avons 
considéré la construction d’un modèle basé sur des pressions physico-chimiques, d’occupation du sol, 
hydromorphologiques et de population (nombre d’habitants). Ce modèle a été développé et transféré 
avec succès aux agences de l’eau qui l’utilisent pour réaliser l’évaluation des masses d’eau dans le cadre 
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du plan de gestion (Villeneuve et al., 2012). Il a été intégré à l’arrêté du 25 janvier 2010 sur l’évaluation 
de l’état des eaux. Ces travaux ont ensuite été validés académiquement dans le cadre de la thèse de 
Bertrand Villeneuve et publiés dans la revue Ecological Indicators en 2015 (Villeneuve et al., 2015).

FIGURE 21  ■  Arbre d’inférence conditionnel de l’indice macro-invertébrés I2M2. 

Cet organigramme décrit l’arbre de décision qui permet de déterminer la proportion de sta-
tions ayant un bon et un mauvais état écologique dans l’ensemble de données d’apprentissage 
sur la base d’une succession de valeurs seuils pour les variables sélectionnées. Cette valeur est 
exprimée par la probabilité d’avoir un bon ou un mauvais état. B=mauvais état. G=bon état. 
D’après Villeneuve et al., 2015.

Extrapolation pour les estuaires

En estuaires, la construction de l’indicateur ELFI était basée sur un ensemble de métriques qui répon-
daient individuellement à des pressions d’origine humaine. Chaque métrique biologique avait une 
réponse significative vis-à-vis d’une ou plusieurs pressions, mais aussi vis-à-vis d’un indice de pression 
globale. Cette relation pression-réponse biologique a été utilisée pour extrapoler les résultats obtenus 
sur les masses d’eau suivies aux masses d’eau non suivies.  

Estuaire de la Gironde (Gironde).

Les analyses menées dans des estuaires comparables en matière de niveaux de pressions 
humaines peuvent servir à évaluer la qualité écologique d’autres estuaires du même type qui 
ne seraient pas inclus dans les réseaux de surveillance. © Claude Clin, ADI.
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Le niveau de pression anthropique a été évalué pour toutes les masses d’eau de transition. Une valeur 
moyenne d’EQR pour un niveau de pressions donné a ainsi pu être attribuée à chaque masse d’eau. 
Bien que des éléments statistiques soient disponibles pour appuyer ces évaluations, ces dernières ont 
fait l’objet d’une évaluation à dire d’experts.

Conséquence potentielle du changement  
climatique sur les indicateurs

Évolution à long terme des communautés de macro-invertébrés aquatiques

Nous avons souligné le premier travail considérable mis en œuvre au début du processus DCE pour 
bancariser les données des réseaux biologiques qui existaient avant la DCE, notamment celles du RNB 
(réseau national de bassin14, 1987-2006) et des RCB (réseaux complémentaires de bassin). Un travail 
complémentaire a été mené dans les années 2010 pour rechercher auprès des Dreal15 toutes les don-
nées hydrobiologiques anciennes qui pourraient aider à constituer des séries d’observations à long 
terme des cours d’eau. Près de 300 stations ont ainsi pu être documentées, souvent à partir de don-
nées sur archives papier, avec des séries permettant d’atteindre une trentaine d’années. La première 
idée était de comprendre les évolutions passées des communautés de macro-invertébrés et d’es-
sayer d’en déterminer les paramètres d’évolution. À une époque de forts changements globaux, ces 
analyses rétrospectives sont essentielles pour tenter de mieux prédire les évolutions futures, dont on 
sait qu’elles ne seront pas un simple ajustement linéaire à de nouvelles conditions. L’autre idée était de 
montrer tout le parti qui pouvait être tiré d’une exploitation complémentaire de ces données avec un 
questionnement enrichi par rapport à celui de leur fonction première qui est de vérifier une confor-
mité par rapport à des normes en vigueur.

Les communautés des macro-invertébrés benthiques se sont considérablement modifiées dans le 
temps, avec un changement de patron très net après l’année 2000, comme en atteste le traitement 
des données des réseaux (figure 22).

La richesse taxinomique s’est accrue de 42  % au cours des 25 ans suivis (figure 23). Deux phéno-
mènes semblent avoir été à l’œuvre, d’une part une amélioration progressive de la qualité de l’eau 
jusqu’en 2000, à mettre en relation avec les efforts généraux d’assainissement consentis, puis une 
très nette accélération après l’année 2000, plutôt d’ordre climatique. Cet exemple montre bien 
toute la complexité d’évolution des réseaux trophiques et leur transformation progressive. Le méca-
nisme sous-jacent expliquant au mieux ce phénomène a été décrit comme une amplification tro-
phique (accélération des relations entre maillons de ce réseau) avec quatre lignes d’évidence : (1) une 
concentration moyenne en oxygène qui a cru et qui signe une évolution de la production primaire ; 
(2) une contribution plus forte du compartiment benthique attestée par les traits généraux des orga-
nismes, qui est témoin d’une amplification ascendante (bottom-up) du fonctionnement des réseaux 

14.  Voir l’historique des réseaux, par exemple sur Eaufrance (2010). Les efforts de surveillance de la qualité des cours d’eau. In Les 
Synthèses, p. 12.
15.  Directions régionales de l’Environnement, de l’Aménagement et du Logement.
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trophiques ; (3) une confirmation par l’augmentation des traits alimentaires des communautés mon-
trant ces stratégies ; enfin (4) une augmentation générale de la productivité.

Ce premier travail a été approfondi et complété par l’analyse de séries d’un autre réseau, celui de la sur-
veillance réglementaire des centres nucléaires de production d’électricité (CNPE, EDF) : sur le fleuve 
Loire, les résultats sont cohérents avec les premières hypothèses émises et montrent bien tout un bas-
culement du fonctionnement trophique du phytoplancton vers le phytobenthos ou les macrophytes, 
sous la triple influence de la température, des débits et de la composition physico-chimique de l’eau 
(amélioration générale de la qualité, notamment avec la réduction du phosphore en provenance des 
stations d’épuration).

FIGURE 22  ■  Évolution temporelle de la richesse spécifique des communautés de macro-
invertébrés benthiques (niveau taxinomique du genre, sélection de chroniques exploi-
tables dans les réseaux de suivi France métropolitaine, 230 sites, 1987-2012). D’après Van 
Looy et al., 2016.

À l’aide de modèles de distribution d’espèces (SDM) et de données climatiques passées, deux 
approches ont été menées. D’une part, les répartitions historiques de 14 espèces de poissons dans le 
bassin versant du Rhône et le bassin versant de la Salzach (en Autriche) au cours des xixe et xxe siècles 
ont été reconstituées ; d’autre part, les répartitions futures de ces espèces en fonction de divers scé-
narios du changement climatique ont été projetées (Pont et al., 2015). L’intérêt de ces travaux est d’avoir 
pu comparer l’amplitude des évolutions attendues de l’occurrence des espèces avec les fluctuations 
historiques (figure 24). Sur la Salzach, pour certaines espèces comme la loche franche (Barbatula barba-
tula) ou le vairon (Phoxinus phoxinus), l’augmentation des occurrences prédites ne sort pas de l’intervalle 
de confiance des occurrences passées. Par conséquent, même si ces espèces semblent être favorisées 
par le changement climatique, l’amplitude de la réponse n’est pas suffisante par rapport à l’amplitude 
de l’incertitude pour tirer des conclusions robustes concernant l’augmentation de leur aire de répar-
tition. Inversement, le barbeau fluviatile (Barbus barbus) bénéficiera sans aucun doute des tempéra-
tures plus élevées (augmentation prévue qui sort de l’intervalle de confiance « historique ») alors que 
la truite (Salmo trutta) pâtira de la réduction d’habitats thermiquement favorables.
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FIGURE 23  ■  Évolutions à long terme des 
communautés de macro-invertébrés 
(a, b, c) et de poissons (c infra) dans 91 
sites de France métropolitaine (a, b) et 
dans la Loire moyenne (c). 

Sur environ trois décennies, les commu-
nautés de macro-invertébrés ont connu 
de profonds changements structurels et 
fonctionnels  : disparition des cortèges 
à affinité pour une température froide, 
augmentation de la richesse taxino-
mique (42 % a, b). Ces changements sont 
imputables à au moins trois facteurs, 
la température de l’eau, les débits et 
l’abattement du phosphore, et signent 
des évolutions temporelles de la  struc-
ture trophique (Van Looy et  al., 2016  ; 
Floury et al., 2017 ; Floury et al., 2018).

A.

B.

C.
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Évolution de l’occurrence des espèces de poissons des cours d’eau sous influence climatique

Ces changements de communautés prédits à l’échelle d’un bassin versant le sont aussi à l’échelle 
continentale (Logez et  al., 2013). Sans surprise, les espèces d’eau froide voient leur répartition soit 
diminuer soit se décaler vers le nord, alors que les espèces d’eau chaude voient leur aire de réparti-
tion s’élargir. Dans cette étude, non seulement les aires de répartition des espèces ont été projetées, 
mais les conséquences du changement climatique sur les valeurs de métriques couramment utilisées 
par les indices poissons ont également été évaluées. Ces résultats montrent une dérive des valeurs 
de références de certaines métriques, d’autant plus importante que le changement climatique sera 
fort (variable selon les scénarios envisagés). Cette évolution de la structure fonctionnelle des com-
munautés piscicoles pourra limiter la représentation de certaines métriques dans les cours d’eau 
métropolitains. Si certains traits fonctionnels ne seront que peu ou plus observés dans les commu-
nautés, leur pertinence dans les indices sera remise en cause, et il faudra développer de nouveaux 
indicateurs qui prennent en compte la future structure fonctionnelle des communautés observables 
en conditions de référence. Par exemple, de par la réduction attendue de l’aire de répartition de la 
truite, l’utilisation d’une métrique sur la structure en taille des populations de cette espèce devient 
de moins en moins pertinente. Au-delà de la pertinence des bio-indicateurs actuels dans le futur, 
ces résultats montrent l’importance du maintien des réseaux de surveillance pour : (1) disposer de 
chroniques à long terme et observer les conséquences du changement climatique ; (2) avoir suffi-
samment de données s’il s’avère nécessaire de revoir les indices biologiques utilisés pour définir l’état 
écologique des cours d’eau.

FIGURE 24  ■  Évolution de la probabilité moyenne d’occurrence du barbeau (Barbus) et de 
la truite (Salmo trutta) sur le bassin versant de la Salzach (Autriche) au cours des xixe et 
xxe siècles (courbes noires) et les projections des leurs évolutions selon un scénario de chan-
gement climatique (en rouge). 

Les limites des intervalles de confiance (95 %) associés à ces probabilités sont représentées par 
les lignes grises. Source : Didier Pont et al. (2015).

Restauration - Réseaux de sites restaurés

La directive-cadre sur l’eau se fixe, entre autres objectifs, l’amélioration de l’état écologique des 
milieux aquatiques, impliquant donc la mise en œuvre généralisée d’opérations de restauration des 
tronçons de cours d’eau et des plans d’eau altérés. Au cours des quatre dernières décennies, ces 
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opérations de restauration se sont d’abord focalisées sur la maîtrise des pollutions des eaux, mais il 
existe une prise de conscience de plus en plus aiguë du fait que les altérations physiques peuvent for-
tement pénaliser le fonctionnement écologique des écosystèmes aquatiques. Ainsi, on assiste depuis 
la fin des années 1990 à la montée en puissance d’opérations de restauration ciblées sur le compar-
timent hydromorphologique. Dans ce domaine, les retours d’expériences, tant au niveau français 
qu’international, ont montré la fréquente absence ou la faiblesse des procédures de suivis accom-
pagnant ces opérations de restauration, empêchant bien souvent d’évaluer de manière pertinente 
l’efficience des travaux.

Dans ce contexte, l’AFB a entrepris une démarche pour mettre en place un suivi des opérations de 
restauration à laquelle Irstea contribue. Ses objectifs sont à visée scientifique et opérationnelle pour 
évaluer l’efficience des travaux de restauration, valoriser les retours d’expérience en matière de res-
tauration hydromorphologique et produire des recommandations auprès des gestionnaires.

Cette démarche s’est concrétisée par la définition de préconisations à respecter lors de la mise en 
place de suivis d’opérations de restauration hydromorphologique de cours d’eau (suivi scientifique 
minimal – SSM) (Malavoi & Souchon 2010 ; Navarro et al., 2012). Ce SSM a vocation à être déployé 
sur un réseau de sites de démonstration (SDD) sur l’ensemble du territoire national. Un état des 
lieux a été réalisé en 2015 sur les suivis d’un ensemble de cours d’eau inclus dans ce réseau, met-
tant en évidence la difficulté de centraliser les données provenant de divers territoires et opérateurs 
et le manque d’appropriation du projet Réseau de sites de démonstration (Tales et al., 2015). L’état 
des lieux a également permis de mettre en évidence une grande hétérogénéité dans l’appropriation 
des documents de référence. Un outil de suivi du projet (centralisation des données sur les sites de 
démonstration) a alors été conçu et un guide opérationnel des suivis a été rédigé (Rolan-Meynard 
et al., 2019).

Plus récemment, s’inspirant des travaux réalisés sur les cours d’eau, le pôle Écla a lancé une enquête 
nationale pour identifier les concepts utilisés par les gestionnaires, les pratiques les plus courantes, 
et les sites d’intérêt potentiel pour la mise en place d’un réseau de sites de démonstration ciblés sur 
la restauration hydromorphologique des plans d’eau. Un certain nombre de plans d’eau à inclure 
potentiellement dans ce type de réseau a été identifié. Le pôle a ensuite rédigé un guide de tech-
niques et protocoles de suivis standardisés des restaurations hydromorphologiques (Taubaty et al., 
2019). Certains protocoles ont été testés (Taubaty, 2019) et ces documents de cadrage font encore 
l’objet d’échanges avec les opérateurs de terrain.

Le projet Sites de démonstration est un projet sur le long terme (suivi d’opérations de restauration) 
et nécessitera, après 2020, de continuer le travail sur la coordination générale du projet ainsi que sur 
ses aspects scientifiques (mise à jour des documents de cadrage, analyse et interprétation des don-
nées issues des suivis) qui ouvrent de nombreuses pistes de valorisations scientifiques potentielles 
(publications, communications).
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Le Vistre (Nîmes, Gard) après sa restauration morphologique.

Le retour à des conditions hydromorphologiques dynamiques et diversifiées est un enjeu fort 
pour la reconquête du bon état écologique des masses d’eau. © Christian Chauvin.

Travaux sur les nouveaux outils : télédétection, ADNe

Applications de la télédétection

Avec l’amélioration récente de l’accessibilité à l’imagerie satellitaire et l’arrivée des nouvelles généra-
tions d’images avec une meilleure résolution spatiale et temporelle que par le passé (10 m tous les trois 
à cinq jours pour le couple Sentinel-2), Irstea et le pôle Écla se sont intéressés aux potentialités de la 
télédétection pour l’étude et l’évaluation de la qualité des systèmes lacustres. En particulier, la couleur 
de l’eau, accessible au travers de l’imagerie optique, dépend de la concentration en matières orga-
niques et minérales présentes dans le milieu et peut, de ce fait, fournir des informations sur différents 
paramètres de qualité de l’eau.

La télédétection satellitaire constitue, par ailleurs, une piste intéressante pour densifier les mesures 
issues des réseaux de suivi opérationnels, opérées de manière ponctuelle et dont la représentativité 
peut parfois être questionnée. L’importance de la prise en compte de l’hétérogénéité spatiale et son 
influence sur l’attribution des classes d’état a notamment été mise en évidence dans le cas des grands 
lacs (Soulignac et al., 2019).
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Bilan des travaux de recherche

Les travaux du pôle Écla ont permis des avancées significatives sur la correction des effets de l’atmos-
phère et de réflexion du soleil sur le signal optique dans le cas spécifique des eaux complexes (eaux 
intérieures et continentales) (Harmel et al., 2018), prérequis indispensable à toute tentative d’inversion 
du signal satellitaire. Grâce à ces travaux, nous disposons d’un portefeuille d’algorithmes de traite-
ment et d’inversion, permettant de retrouver certains des paramètres bio-physico-chimiques clés des 
milieux lacustres tels que : température, transparence, turbidité, concentration en matières en suspen-
sion, chlorophylle a et matière organique dissoute colorée (CDOM). Si les produits température ont 
d’ores et déjà pu être validés à partir des mesures du réseau national de suivi de la température (Prats 
et al., 2018), des travaux sont encore en cours afin de tester les algorithmes des autres paramètres à 
grande échelle et de qualifier les résultats obtenus en les confrontant aux données de terrain.

Techniques moléculaires : l’ADNe

Dans la continuité des travaux sur le développement des méthodes d’échantillonnage, les équipes 
d’Irstea se sont intéressées à l’essor des nouvelles techniques et technologies qui se développent pour 
la surveillance. Parmi celles-ci, les méthodes basées sur l’ADN environnemental ont fait l’objet d’une 
attention particulière. Cette technique moléculaire permet d’identifier les espèces présentes dans un 
milieu à partir de l’échantillonnage des molécules d’ADN laissées par les espèces dans l’eau. Les avan-
cées récentes dans ce domaine, et notamment le séquençage haut débit (NGS), permettent d’obtenir 
une liste faunistique avec un nombre de séquences associées.

L’utilisation de l’ADNe semble particulièrement intéressante pour les suivis piscicoles, notamment 
en milieu lacustre. La méthode est non invasive pour les peuplements en place, contrairement à la 
méthode normalisée actuellement mise en œuvre pour la surveillance qui utilise des filets maillants. 
Des résultats préliminaires de travaux conduits au pôle Écla suggèrent également leur aptitude à iden-
tifier des espèces peu abondantes  ; ainsi, à coût constant, ces méthodes permettent une meilleure 
détermination des compositions spécifiques que la méthode normalisée. Les travaux se poursuivent 
au travers d’une thèse qui vise à étudier le développement d’un protocole standardisé applicable en 
routine qui pourrait éventuellement venir en remplacement ou en complément de l’échantillonnage 
aux filets maillants.

Outre la question de la quantification de l’abondance des espèces qui semble encore parfois délicate 
sur certains groupes, il reste de nombreuses étapes à franchir pour pouvoir considérer l’ADN envi-
ronnemental comme la méthode d’échantillonnage des différents groupes. Aucun consensus n’existe 
actuellement au niveau international sur les différentes étapes de la méthode (échantillonnage, ana-
lyses moléculaires, analyses bio-informatiques, etc.). Il faudra aussi s’assurer de la compatibilité des 
données ADN environnemental avec les données anciennes et le calcul des indices actuels (Hering 
et al., 2018). Néanmoins, des premiers travaux le long de l’axe rhodanien ont montré qu’il est possible 
de se servir de ces nouveaux échantillonnages pour le calcul de l’IPR+ (Pont et al., 2019).

Le développement d’approches de metabarcoding a été récemment amorcé et connaît une forte évo-
lution depuis quelques années. L’objectif est d’obtenir une liste taxinomique à partir d’un échantil-
lon de communauté biologique en utilisant des techniques d’extraction, d’amplification PCR et de 
séquençage de tout l’ADN pour identifier les taxons présents dans l’échantillon. Cette approche, 
actuellement développée par l’unité CARRTEL (INRAE Thonon-les-Bains) pour les diatomées, permet 
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de pallier un certain nombre de difficultés liées à la détermination de ces organismes, dont l’identifica-
tion se heurte à des problèmes techniques (utilisation de la microscopie électronique nécessaire dans 
certains cas), et à la très grande variabilité entre opérateurs. Un des avantages théoriques sera aussi un 
gain de temps pour l’obtention de cette liste taxinomique par rapport aux méthodes d’observation et 
de détermination microscopiques, mais une mise au point et un calage sur plusieurs aspects restent à 
valider pour transférer ces méthodes dans les applications en routine : possibilité et pertinence de cal-
culer les indicateurs actuels sur ces listes, significations différentes des inventaires, complétion impar-
faite des bibliothèques applicables aux flores françaises, etc.

L’exploration de ces techniques, développées pour les diatomées par l’équipe de l’Inra de Thonon-les-
Bains (Carrtel), est en projet à INRAE pour l’inventaire du phytoplancton, cet élément biologique se 
prêtant potentiellement bien à ce type d’approche.
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3

Depuis la mise en œuvre de la directive en France, Irstea s’est investi dans deux ensembles de tâches 
pour répondre à la demande du ministère en charge de l’environnement. D’une part, le démarrage de 
travaux de recherche finalisées pour le développement d’outils d’évaluation et de diagnostics basés 
sur l’hydroécologie, tels que décrits dans les paragraphes précédents, d’autre part dans un appui direct 
aux autorités et aux gestionnaires pour une mise en œuvre pertinente et adaptée des outils dévelop-
pés. Ces programmes, qui portent sur des missions précises comme le pilotage de la normalisation 
des méthodes, mais également sur une présence constante auprès des pouvoirs publics pour des avis 
spécifiques ou la participation aux groupes de travail et de pilotage, ont mobilisé de très nombreux 
scientifiques et ingénieurs d’Irstea à des degrés divers. L’enjeu était de fournir une aide pour l’utilisa-
tion des méthodes afin de garantir leur transfert efficient aux prescripteurs et aux opérateurs. La 
prise en charge de ces tâches, très en aval des missions scientifiques des chercheurs, a permis, dans un 
temps contraint, d’optimiser les efforts investis tant sur le terrain qu’auprès des instances nationales et 
européennes. Ce rôle d’appui pratique assuré par les scientifiques d’Irstea se poursuit dans les phases 
actuelles des programmes DCE.

Intégration des indicateurs dans les outils du SIE

Le projet porté par l’Onema dès 2007, dans un ambitieux système d’information sur l’eau inscrit en 2006 
dans le Code de l’environnement, était de fournir aux opérateurs les outils d’évaluation de l’état des eaux 
au travers d’une plateforme nationale qui devait associer principalement trois modules complémentaires :

 — Un ensemble de bases de données de références pour toutes les catégories de masses d’eau, dont 
Naïades, qui devait regrouper toutes les données issues de la surveillance des eaux continentales ;
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 — Un système de référentiels pour tous les types de données échangeables au niveau national, 
définissant également les scénarios d’échange (formats, protocoles, etc.) ;

 — Une plateforme Web pour le calcul des indicateurs et le classement résultant de toutes les 
catégories de masses d’eau : le SEEE, système d’évaluation de l’état des eaux.

Les équipes d’Irstea ont contribué à l’ensemble de ce vaste chantier dès sa mise en œuvre en appor-
tant une contribution forte à la définition du cahier des charges de ces outils et au suivi de leur élabo-
ration. Après la réorientation et le redimensionnement de ces outils par les autorités et l’Onema fin 
2015, Irstea s’est à nouveau focalisé sur un appui plus ponctuel sur des sujets directement liés au fonc-
tionnement des indicateurs dans les outils du SIE.

Participation à l’élaboration du SEEE et de Naïades

L’équipe de Lyon, en particulier, a activement participé à l’écriture du cahier des charges pour la pre-
mière version du SEEE ainsi qu’au groupe de pilotage des études préliminaires et d’élaboration de cet 
outil de 2007 à 2013.

Chaque équipe a ensuite apporté à la construction du SEEE les spécifications de calcul et d’alimenta-
tion à partir des données pour chaque méthode, mais aussi les modules de calculs eux-mêmes, sous la 
forme de scripts développés en langage R. Les tables et référentiels nécessaires à l’ensemble des calculs 
ont également été fournis aux développeurs de l’Onema. Il s’agissait des référentiels nécessaires au 
calcul des indicateurs (tables d’attributs, de profils écologiques, etc.) et des tables de valeurs élaborées 
par Irstea et inscrites dans les arrêtés « évaluation » (typologie, valeurs de référence, seuils de classes).

Plusieurs ingénieurs d’Irstea ont ensuite implémenté directement ces modules dans la structure du 
progiciel SEEE, en collaboration étroite avec les développeurs, de 2010 à 2015. Ils se sont investis ensuite 
dans la recette de ces outils en prenant une part essentielle aux tests de validation des modules de 
calcul (validité des spécifications, fonctionnalités, performance) et des processus d’alimentation des 
données (structure des données, cohérence des modèles entre eux).

Élaboration des référentiels taxinomiques pour les indicateurs

Dès 2008 et la mise en place des procédures harmonisées de collecte et de bancarisation des don-
nées, les chercheurs d’Irstea à l’origine du développement des méthodes d’évaluation se sont investis 
dans la construction ou la mise à jour des référentiels « taxons » et « méthodes » en lien direct avec le 
Sandre (Service d’administration national des données et référentiels sur l’eau). Le retour d’expérience 
de la constitution et de l’alimentation de la base de données Pandore, de l’élaboration des modèles de 
saisie harmonisés, du contrôle des données et de l’implication dans les procédures de qualité a permis 
de pointer le rôle essentiel que jouent les référentiels taxinomiques dans la conformité et la stabilité 
des évaluations fournies par les indicateurs utilisés dans le SEEE. Sur le modèle de ce que l’équipe de 
Bordeaux avait mis en place pour gérer l’évolution des appellations des taxons macrophytes dans la 
base Pandore (Loriot & Chauvin, 2018), un système de transcodage a été proposé pour l’ensemble des 
méthodes (figure 25). Il s’agit d’une interface permettant d’utiliser les données issues de la surveillance, 
dont les appellations évoluent en fonction des révisions taxinomiques, dans un système de calcul d’in-
dicateurs qui, lui, est fixé pour au minimum un cycle de six années. Une réflexion a été mise en œuvre, 
avec la création d’un groupe de travail missionné par le GCiB (groupe de coordination interbassins), 
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et piloté par la direction de l’Eau et de la Biodiversité et l’AFB16. Irstea a pris part de façon très active 
aux travaux de ce groupe en mettant à disposition les concepts et outils déjà opérationnels qu’avaient 
développés les équipes. De même, Irstea a proposé la mise en place d’une plateforme nationale pour 
une gestion collective des référentiels et des bio-indicateurs, afin de coordonner les différents acteurs 
qui suivaient jusqu’à présent un mode de gestion autonome pour tous les types de référentiels, ce qui 
générait des incohérences (Sandre, Muséum national d’histoire naturelle, experts métiers, normes, 
outils informatiques spécialisés dédiés, etc.).

FIGURE 25  ■  Schéma de gouvernance des règles pratiques d’utilisation des indicateurs et des 
tables de transcodage. D’après le rapport de la mission GETSEE, 2015.

Ces réflexions opérationnelles ont abouti à un rapport proposant au GCiB, puis au comité national 
paritaire, un schéma d’organisation centré sur un outil en ligne (Couprie & Lucet, 2015). Après valida-
tion de ce schéma, l’AFB a mis en place une forge permettant le dépôt de tickets par tout utilisateur. 
Les objectifs de gestion coordonnée et collective (Dreal, experts scientifiques, MNHN, Sandre, AFB), 
d’accès aux opérateurs et de garantie de versionnage et d’archivage ont ainsi été atteints. Cette forge 

16.  Mission GETSEE - Gouvernance de la prise en compte des évolutions taxinomiques pour la surveillance et l’évaluation de l’état éco-
logique des eaux de surface. 
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« Taxinomie et Bio-indication »17 est fonctionnelle depuis novembre 2016 pour les méthodes macro-
phytes, diatomées et invertébrés en cours d’eau. Elle devrait s’étendre aux autres méthodes dans un 
deuxième temps. Irstea a fourni les référentiels de base pour alimenter la forge (Loriot & Chauvin, 
2018) et continue à contribuer à ces travaux.

De plus, la taxinomie évoluant très régulièrement et pouvant influencer de manière significative le 
calcul des indices (en particulier du phytoplancton et des macrophytes), les équipes d’Irstea assurent 
une veille et contribuent à la mise à jour régulière des référentiels taxinomiques.

Outils applicatifs complémentaires

Les indicateurs ont été implémentés dans la nouvelle version du SEEE de manière graduelle, en fonc-
tion de l’état de maturité et de validation des méthodes, mais également selon les moyens humains 
mis en œuvre par l’Onema, puis l’AFB.

Pour plusieurs méthodes, en particulier celles concernant l’évaluation des plans d’eau et les DOM, 
Irstea s’est chargé de développer des outils de calcul en appui aux gestionnaires.

Plusieurs types d’outils ont été élaborés :

 — Des routines de calcul développées en langage R ou Python conçues pour travailler direc-
tement à partir des tables des bases de données Irstea (macrophytes plans d’eau, diatomées 
DOM) ;

 — Des scripts élaborés et environnés, utilisables directement par les gestionnaires à partir de 
leurs propres bases de données dont la structure a été harmonisée avec celles développées par 
Irstea (indicateurs diatomées Antilles et Réunion) ;

 — Des applications informatiques élaborées, sous la forme de logiciels intégrant des fonctionna-
lités de bancarisation, de calcul d’indicateurs et de métriques, d’échange de données : Alisma 
pour les macrophytes en cours d’eau (Quinton, 2016), Phytobs pour le phytoplancton (Laplace-
Treyture et al., 2017).

Ces outils de calcul ont été diffusés en collaboration directe avec les utilisateurs (DOM, plans d’eau) 
ou de façon plus généralisée par mise à disposition sur le site spécialisé d’Irstea hydrobio DCE. Les logi-
ciels sont diffusés sous licence libre, Irstea assure au moins partiellement l’assistance aux utilisateurs 
(contact direct, mise en place d’une forge GitHub).

Aquaref, laboratoire national de référence pour la surveillance

Déjà fortement impliqués dans l’appui aux autorités publiques dans les programmes de surveillance 
et d’évaluation mis en œuvre avant l’application de la DCE, plusieurs instituts, à la tête desquels le 
Cemagref et l’Ineris, se sont concertés pour répondre à un besoin de synergie et de coordination 
exprimé par le Ministère. Suivant les préconisations du rapport de l’Inspection générale de l’environ-
nement du 20 juillet 2006 (Durand et al., 2006), le consortium Aquaref a été créé en 2007, regroupant 
cinq établissements publics  : l’Ineris, le Cemagref, le Bureau de recherches géologiques et minières 

17.  https://forge.eaufrance.fr/projects/gouvernance-taxons. 
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(BRGM), l’Ifremer et le laboratoire national de Métrologie et d’essais (LNE). Initialement orienté sur 
les problématiques de surveillance chimique, le programme Aquaref a intégré dès sa construction 
les thématiques de la surveillance hydrobiologique afin de correspondre aux enjeux explicités par la 
directive. Le Cemagref y était en charge de l’ensemble des sujets de développement et de mise en 
œuvre des méthodes de surveillance pour les masses d’eau continentales et, pour partie, de transi-
tion. La stratégie d’Aquaref et ses missions sont définies en partenariat entre les directions générales 
des cinq établissements, la DEB et l’Onema-AFB (https://www.aquaref.fr). Ses missions sont réglemen-
tairement formalisées dans l’arrêté fixant les modalités de mise en place du schéma national des don-
nées sur l’eau (ministère de la Transition écologique et solidaire, 2018a) et précisées dans les plans 
stratégiques et lettres de missions émanant de la direction de l’Eau et de la Biodiversité du ministère 
en charge de l’environnement.

Depuis 2007, Le Cemagref, puis Irstea, assure le copilotage d’Aquaref et la coordination de son axe 
hydrobiologie, ainsi qu’une majeure partie de la réalisation des actions afférentes. Initiée au sein du 
pôle DCE de l’équipe lyonnaise en 2006, puis par l’équipe de Bordeaux (C. Chauvin), cette coordination 
se fait en étroite collaboration avec l’ensemble des scientifiques impliqués.

De nombreux scientifiques d’Irstea (équipes de Bordeaux, Lyon, Antony, Aix-en-Provence) ont été et 
restent impliqués dans les actions du programme Aquaref : études spécifiques (incertitudes métho-
dologiques, guides techniques), formations des opérateurs, diffusion des connaissances, gestion des 
référentiels taxinomiques, normalisation des protocoles, appui aux instances de pilotage de la surveil-
lance et à l’élaboration de la réglementation, etc.

Aquaref constitue un outil opérationnel d’appui pour la méthodologie de la surveillance spécifique 
DCE en France, structure unique et reconnue parmi les acteurs nationaux et européens dans laquelle 
le Cemagref-Irstea a pris une part essentielle depuis plus de 12 ans.

Contribution à la stratégie européenne de mise en œuvre de la DCE

L’intercalibration européenne des méthodes d’évaluation de l’état écologique

Sur le principe, il s’agissait initialement d’une approche qui se voulait pragmatique, mais qui s’est révélée 
beaucoup moins simple à mettre en œuvre que ce qui était prévu.

Pour les indicateurs utilisés dans l’évaluation de l’état des masses d’eau, le seuil limitant la classe de qua-
lité « bon » de la classe « moyen » constitue un enjeu hautement stratégique puisque qu’il distingue les 
cas dans lesquels l’État membre doit mettre en place et justifier des mesures de restauration, lorsque 
la masse d’eau est classée en « non-atteinte du bon état écologique », des cas dans lesquels l’obligation 
ne porte que sur la non-dégradation. À ce titre, le seuil de qualité du « très bon état » est également 
porteur d’enjeux, car il est soumis réglementairement au rapportage à la Commission européenne au 
titre de l’obligation de non-dégradation.

L’objectif initial de l’intercalibration, exercice imposé par la directive avant la validation de toute 
méthode d’évaluation nationale, visait à l’ajustement de ces seuils de classes B et TB par comparai-
son entre les méthodes nationales des États membres afin d’assurer la comparabilité des résultats des 
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rapportages au niveau de la Commission. Les États membres devaient donc s’organiser pour avoir 
la même vision de ce qu’est le « bon (ou très bon) état écologique » de toutes les masses d’eau alors 
même que les méthodes étaient extrêmement nombreuses, variées, et ne reposaient pas toutes sur 
les mêmes concepts (Birk  et al. , 2012), voire n’existaient pas pour de nombreux pays. 

 Concrètement, l’exercice consistait, pour chaque méthode d’évaluation de l’état écologique, à recher-
cher le meilleur compromis de limites d’état définies par les États membres pour assurer une évaluation 
homogène de l’état écologique des masses d’eau comparables d’un point de vue environnemental et 
physique. Cet exercice était organisé à une échelle régionale, au sein de zones géographiques définies 
(i.e. Alpes...) et parfois à une échelle transversale regroupant l’ensemble des pays de l’UE.  

 FIGURE 26 ■ Le principe de l’intercalibration européenne des méthodes d’évaluation. 

Un seuil d’intercalibration, correspondant à une vision moyenne de l’ensemble du groupe 
de pays (ici le  GIG Mediterranean GIG River phytobenthos ) calculée à partir des résultats de 
chaque méthode sur un jeu de données commun, défi nit l’acceptabilité des seuils nationaux. 
Si une méthode est au-dessus de la bande (exemple de l’Irlande - IE), il est conseillé à l’État 
membre d’assouplir ses seuils, si elle est en dessous (ici les Pays-Bas - NL ou la Pologne - PL), 
l’État membre a l’obligation de les relever pour revenir dans la bande. Graphique  : compa-
raison du seuil très bon/bon (a) et bon/moyen (b) pour les méthodes « diatomées » du  GIG 
Mediterranean river  (phase II) pour trois types de cours d’eau. Abscisse : méthodes nationales ; 
ordonnées : distribution des résultats (en EQR-écart à la référence pour la métrique d’intercali-
bration -ICM). D’après Almeida  et al. , 2014. 

 Les scientifiques d’Irstea ont été très investis dans cet exercice qui a débuté en 2006 et se poursuit 
encore aujourd’hui. Selon les cas (zones géographiques, méthodes), il s’agissait de piloter des groupes 
de travail, de représenter les intérêts méthodologiques français, de proposer des protocoles de tra-
vail, de prendre en charge des parties techniques de ces exercices (construction de bases de données 
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communes, par exemple). Les équipes ont épaulé le ME et l’Onema/AFB dans la réalisation de l’inter-
calibration des méthodes de bio-indication en utilisant tous les éléments de qualité biologique requis 
pour l’évaluation de l’état écologique des cours d’eau et plans d’eau ainsi que l’indice poisson dévelop-
pé pour l’évaluation de l’état des estuaires, au sein des quatre groupes géographiques qui couvrent le 
territoire métropolitain (Nord-Est Atlantique, Méditerranéen, Alpin et Central-Baltique). Trois groupes 
d’intercalibration transversaux18 ont été pilotés par les experts d’Irstea (poissons en eau de transition 
en Nord-Est Atlantique et Méditerranée, M. Lepage ; poissons en cours d’eau, D. Pont et poissons en 
plans d’eau, C. Argillier), plusieurs scientifiques de ces mêmes équipes ont été officiellement nommés 
« experts scientifiques » pour représenter les positions françaises au sein du groupe CIS WG Ecostat.

L’intercalibration, principalement organisée sur deux périodes (2005-2008  ; 2009-2012), a pu 
être menée pour la majorité des méthodes et des GIG dans lesquels la France était impliquée. Les 
méthodes ont, dans certains cas, été rattachées à l’intercalibration en fin d’exercice dès qu’elles ont 
été disponibles.

En 2020, plusieurs méthodes restent encore à intercalibrer ou à rattacher aux résultats de l’intercali-
bration existante. Il s’agit principalement de méthodes d’évaluation de types de cours d’eau particu-
liers (les très grands cours d’eau) et des eaux de transition (poisson en lagunes, invertébrés en estuaire), 
qui n’ont jusqu’ici fait l’objet que très incomplètement de cet exercice pour des raisons méthodolo-
giques : particularités de ces types, manque de données, notions de « références », comparabilité des 
protocoles d’échantillonnage, etc.

L’hydromorphologie soutenant la biologie

En 2017-2018, les échanges au sein du groupe CIS WG Ecostat ont fait ressortir un besoin des États 
membres sur la façon, de manière très générale, dont l’hydromorphologie doit être évaluée et surtout 
prise en compte dans l’évaluation de l’état écologique des milieux aquatiques. La question de l’inter-
prétation du « soutien à la biologie » s’est avérée particulièrement prégnante.

Face à ce constat, des groupes de travail par type de masses d’eau ont été constitués et cette analyse 
a débuté sur les cours d’eau. En 2019, Irstea (C. Argillier) a été mandaté par le ministère en charge de 
l’environnement pour prendre le co-pilotage (avec le Joint Research Centre, Ispra Italie) du groupe de tra-
vail sur les plans d’eau. Il s’agit d’œuvrer pour acquérir une compréhension commune de ce que l’on 
entend par « hydromorphologie lacustre » et « hydromorphologie soutenant la biologie » afin d’aller 
vers une harmonisation des pratiques. La première étape, qui a débuté en 2019, vise à analyser les dif-
férentes méthodes mises en œuvre dans les pays de la communauté pour caractériser l’hydromor-
phologie et ses altérations. Pour cela, une enquête a été élaborée. Elle a été testée auprès d’un core 
group d’experts avant d’être diffusée à l’ensemble des pays de l’Union en début d’année 2020. Le tra-
vail devrait s’achever fin 2021 par la rédaction d’une guidance européenne.

18.  Ces groupes visaient à harmoniser l’évaluation de l’état des masses d’eau par les indices poissons à l’échelle de l’Europe entière.
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Contribution aux travaux de différentes instances nationales

Une contribution transversale pour la mise en place de la surveillance

Dans un premier temps, pour répondre aux besoins du ministère en charge de l’environnement, la 
mission confiée à Irstea consistait majoritairement à comprendre, interpréter, créer le lien entre le 
cadre réglementaire, sa traduction opérationnelle au niveau des gestionnaires, dont très principale-
ment les agences de l’eau, et les besoins de développement de connaissances et d’outils adaptés. Ce 
travail a d’abord été conduit en partenariat direct avec le Ministère. Le cadrage technique de la mise 
en œuvre de la DCE a ensuite été transféré à l’Onema, dès sa création en 2007, puis à l’AFB avec pour 
conséquence pour les équipes Irstea, une multiplication d’interlocuteurs selon les thématiques et les 
milieux. Ces missions qui se poursuivent encore ont impliqué une forte contribution aux travaux du 
groupe national de pilotage de la thématique « État écologique » (GT DCE-Eaux de surface continen-
tales) et de son sous-groupe « Plans d’eau », pilotés par le pôle DCE de la direction de l’Eau et de la 
Biodiversité du ministère en charge de l’environnement. Pour un certain nombre de scientifiques d’Irs-
tea impliqués dans ces programmes, ces missions font l’objet d’un mandat officiel (actions inscrites 
dans le programme Aquaref ou lettre de mission du Ministère).

Cet accompagnement a amené les équipes à contribuer à la rédaction des premiers documents d’en-
cadrement technique et réglementaire de la surveillance : circulaires « références » puis « surveillance » 
en 2007, guide technique  Évaluation de l’état des eaux douces de surface de métropole  (première version en 
2009) et premier arrêté « évaluation » en 2010. Les scientifiques ont ensuite participé activement à 
l’évolution de ces textes réglementaires et à leurs révisions en 2015 puis en 2017-2018 et 2019-2020.

Plusieurs ingénieurs et chercheurs d’Irstea ont contribué, dans le cadre des actions transversales 
d’Aquaref, à l’élaboration des autres textes d’encadrement de la surveillance DCE. Il s’agit principale-
ment de l’arrêté définissant le schéma national des données sur l’eau (2010) et sa révision de 2018, ainsi 
que de l’arrêté définissant les modalités d’agrément des laboratoires (2010, révision en 2019), pour les 
aspects chimie et hydrobiologie.

Normalisation

Dès la création du consortium Aquaref en 2007, Irstea s’est engagé dans le programme de normalisa-
tion des méthodes développées par ses équipes.

Les actions structurantes de ce programme comprennent deux aspects complémentaires :

 — La coordination de la stratégie de normalisation nationale. En assurant un appui aux 
autorités dans les différents chantiers de mise en œuvre des méthodes pour les opérateurs 
(prélèvements, réglementation, accréditation des laboratoires, bancarisation, etc.), Irstea 
est en mesure d’assurer la coordination du programme de normalisation des protocoles, 
qui est une étape importante dans leur mise en œuvre opérationnelle. Depuis 2008, Irstea 
assure la présidence de la commission de normalisation AFNOR T95F «  Qualité écologique 
des milieux aquatiques » (C. Chauvin, UR Écosystèmes aquatiques et changements globaux). 
À ce titre, Irstea pilote le programme de normalisation en lien étroit avec les équipes qui 
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développent les méthodes (principalement Irstea, mais également Ifremer et l’agence natio-
nale de Sécurité sanitaire de l’alimentation, de l’environnement et du travail  ; Anses). Irstea 
est de ce fait également engagé dans les programmes de normalisation européens dans les 
mêmes thèmes, par une participation permanente au CEN TC230 WG2x – Biological water 
quality, dont la commission AFNOR T95F est la commission miroir française pour le CEN. 
Les principales évolutions de la stratégie normative française consistent à se doter, à terme, 
de l’ensemble des référentiels techniques pour les différentes méthodes utilisées dans la sur-
veillance nationale en focalisant sur les protocoles techniques d’acquisition de données et en 
accompagnant les normes des guides d’application nécessaires à une mise en œuvre harmoni-
sée. Les indicateurs ne font donc désormais plus partie des normes puisqu’ils sont gérés dans 
un autre cadre, tel que le système d’évaluation de l’état écologique ;

 — Le portage des projets de normes au niveau national résultant, pour un certain nombre, 
de méthodes développées par les équipes d’Irstea. Les protocoles qui ont fait l’objet de cette 
démarche avec une implication forte des experts Irstea (participation ou animation des 
groupes d’experts ad hoc) sont, à la date d’octobre 2019 :

 • NF T90-395 (octobre 2003). Qualité de l’eau – Détermination de l’indice biologique 
macrophytique en rivière (IBMR),

 • XP T90-328 (décembre 2010). Qualité de l’eau – Échantillonnage des communautés de 
macrophytes en plans d’eau,

 • FD T90-728 (décembre 2017). Aide à l’application de la norme XP T90-328 (2010),
 • NF T90-354 (avril 2016). Qualité de l’eau – Échantillonnage, traitement et analyse de 
diatomées benthiques en cours d’eau et canaux,

 • XP T90-719 (septembre 2017). Qualité de l’eau – Échantillonnage du phytoplancton 
dans les eaux intérieures,

 • NF T90-333 (septembre 2016). Qualité de l’eau – Prélèvement des macro-invertébrés 
aquatiques en rivières peu profondes,

 • GA T90-733 (mars 2012). Qualité de l’eau – Guide d’application de la norme expéri-
mentale XP T90-333 (2009) (prélèvement des macro-invertébrés aquatiques en rivières 
peu profondes),

 • XP T90-388 (juin 2010)  : Qualité de l’eau – Traitement au laboratoire d’échantillons 
contenant des macro-invertébrés de cours d’eau,

 • NF T90-393 (mai 2016). Qualité de l’eau – Échantillonnage, traitement et analyse des 
oligochètes dans les sédiments des eaux de surface continentales,

 • XP T90-701 (juin 2011) – Qualité de l’eau – Échantillonnage au chalut à perche des com-
munautés de poissons dans les estuaires,

 • XP T90-714 (août 2016). Qualité de l’eau – Qualité des milieux – Caractérisation des 
altérations des berges de plan d’eau,

 • XP T90-718 (août 2016)  Qualité de l’eau – Qualité des milieux – Caractérisation des 
habitats des rives et du littoral des plans d’eau.

Plusieurs travaux de développement (guide pour la méthode de comptage Utermöhl, échantillon-
nage des cyanobactéries, traitement et observation des amas de cyanobactéries par la méthode 
Utermöhl) et de révision (XP T90-701, NF T90-395, XP T90-328) sont également en cours.
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 — Au niveau européen, l’implication d’Irstea a également été forte dans les groupes de travail de 
préparation de plusieurs normes CEN (CEN., 2010 ; 2011), en particulier :

 • NF EN 16039 (décembre 2011) - T90-399. Qualité de l’eau – Guide pour l’évaluation des 
caractéristiques hydromorphologiques des lacs,

 • NF EN 16870 (mai 2017) - T90-870. Qualité de l’eau – Préconisations pour la détermi-
nation du degré de modification des caractéristiques hydromorphologiques des lacs.

Accréditation des laboratoires

L’implication d’Irstea dans l’application des protocoles d’acquisition de données hydrobiologiques 
dans les réseaux de surveillance et des méthodes d’évaluation de qualité biologique s’étend à toute 
la chaîne de mise en œuvre. À ce titre, dans le cadre des actions de transfert inscrites au programme 
Aquaref, Irstea a participé activement à la mise en place des protocoles d’encadrement de la qualité 
des données collectées dans les réseaux en s’impliquant dans les travaux d’élaboration des règles d’ac-
créditation et d’agrément des laboratoires.

L’accréditation des laboratoires a fait l’objet d’une réflexion pour son application en hydrobiologie 
dans plusieurs groupes de travail. Dès 2007, Irstea a copiloté avec le GNQE (groupe national qua-
lité des eaux, laboratoires des Dreal) un groupe de travail   Démarche qualité en hydrobiologie. Les 
résultats de ces réflexions ont ensuite été portés dans les groupes de travail chargés de la définition 
du contenu des processus d’accréditation par le Cofrac. Cette collaboration avec l’instance française 
d’accréditation s’est poursuivie pour la mise en place des différentes portées d’accréditation au fur et 
à mesure du développement des protocoles et de leur normalisation. Irstea a en particulier apporté 
des éléments méthodologiques sur les modalités de mise en œuvre des normes, comme la non-dis-
sociabilité de l’échantillonnage et de l’analyse ou l’application des concepts de l’EIL (essais interlabora-
toires) en hydrobiologie (Dagens & Chauvin, 2013a).

De même, Irstea s’est fortement impliqué, en collaboration avec les autres partenaires d’Aquaref et la 
direction de l’Eau et de la biodiversité du ministère en charge de l’environnement, dans l’évolution de 
la réglementation encadrant l’agrément des laboratoires d’hydrobiologie ayant en charge les mesures 
sur les réseaux de surveillance. Il s’agissait dans un premier temps de proposer la rédaction des items 
« hydrobiologie » de l’arrêté du 27 octobre 2011 portant sur les modalités d’agrément des laboratoires 
effectuant des analyses dans le domaine de l’eau et des milieux aquatiques au titre du code de l’envi-
ronnement. Plusieurs concepts ont ainsi pu être fixés par la réglementation, dont l’importance de l’ex-
périence de l’opérateur et la nature méthodologique particulière de « l’analyse hydrobiologique », qui 
combine de façon indissociable le protocole de terrain et l’analyse en laboratoire avec des spécificités 
intrinsèques à chaque élément biologique ou les liens entre limites de quantification des mesures physi-
co-chimiques et pertinence pour l’évaluation de l’état biologique (Morin et al., 2010b). Irstea a poursuivi 
son implication dans les révisions de cette réglementation, notamment pour la mise à jour des avis au 
Journal officiel, soumettant les méthodes à l’agrément et la révision de l’arrêté lui-même (2018-2019).
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Formation et transfert des compétences aux opérateurs

Une réflexion globale sur les formations des opérateurs impliqués dans la surveillance a été menée par 
Irstea en collaboration avec Ifremer et l’Onema (Aquaref ; Dagens & Chauvin, 2013b). Avec l’Onema, 
puis l’AFB, des formations à destination des opérateurs ont été mises en place pour que les cher-
cheurs et ingénieurs à l’origine du développement des méthodes hydrobiologiques accompagnent 
leur transfert.

Formation des opérateurs de Dreal et de bureaux d’études à la méthode d’évaluation de 
qualité biologique basée sur l’indice biologique macrophytique en rivière (Agrocampus 
Ouest de Rennes).

La formation des opérateurs de la surveillance est l’élément clé d’une application harmonisée à l’échelle 
nationale des méthodes d’échantillonnage et d’exploitation des résultats. © Christian Chauvin.

Ces formations concernent les thèmes suivants :

 — Caractérisation de l’hydromorphologie lacustre – Mise en œuvre des méthodes Alber et 
Charli (N. Reynaud) ;

 — Méthode d’évaluation macrophytes cours d’eau - IBMR, en collaboration avec Agrocampus 
Ouest de Rennes, depuis 2006 (C. Chauvin, C. Laplace-Treyture) ;

 — Analyse et interprétation des données macrophytes cours d’eau (C. Chauvin) ;
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 — Perfectionnement à la détermination des algues benthiques (C. Laplace-Treyture) ;
 — Détermination du phytoplancton lacustre, collaboration INRA Thonon-les-Bains 
(C. Laplace-Treyture) ;

 — Protocole d’échantillonnage des macrophytes lacustres, collaboration Agrocampus Ouest de 
Rennes (S. Boutry, V. Bertrin) ;

 — Protocole d’échantillonnage du phytobenthos en plans d’eau, collaboration Agrocampus 
Ouest de Rennes (S. Morin) ;

 — Formations Syrah-CE (L. Valette, A. Chandesris, Y. Souchon) ;
 — Formation I2M2 et protocole d’échantillonnage (V. Archaimbault, M. Prieto) ;
 — Formation échantillonnage et indices lacustres (collectif du pôle Ecla) ;
 — Formation des opérateurs terrain pour l’échantillonnage des poissons en estuaire avec un cha-
lut à perche (M. Lepage, V. Bouju).

Outils de diffusion de l’information

La diffusion de l’information sur les travaux produits par Irstea pour les applications liées à la DCE a 
fait l’objet d’une démarche proactive dès 2009 avec la création d’un site extranet Cemagref consa-
cré à ces travaux19. Afin de répondre aux nombreuses demandes des acteurs nationaux, ce site repre-
nait l’état d’avancement du développement de chaque méthode, ainsi que les principes sur lesquels 
elles étaient développées, et mettait à disposition les outils conçus pour l’application des méthodes. 
Il s’agissait en particulier de modèles informatisés permettant d’harmoniser la saisie des données pour 
leur centralisation dans les bases de données. Cette centralisation était également assurée par Irstea 
pour plusieurs méthodes (cf. p. 25).

Ce site a été régulièrement enrichi d’informations générales ou particulières à destination d’un large 
public. Pendant plus de huit ans, il a constitué une plateforme de portée nationale pour la diffusion 
d’informations sur l’application des méthodes pour la surveillance DCE, à laquelle les donneurs d’ordre 
ont fait référence pour les documents d’application cités dans leurs marchés. Ce n’est qu’à partir de 
2017 que l’AFB a repris ce rôle en mettant en place un site institutionnel. Depuis cette évolution, le site 
extranet Irstea continue à être mis à jour pour des informations générales et des actualités dans le 
domaine du développement des méthodes, de la publication de normes, des formations, de la mise à 
disposition de modèles et de logiciels, de documents, etc.

19.  Site Web Hydrobio-DCE . https://hydrobio-dce.irstea.fr/
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Les écosystèmes aquatiques continentaux sont essentiels pour les sociétés humaines : ils offrent de 
très nombreux services vitaux comme la fourniture d’eau potable, l’eau pour l’industrie, l’énergie et 
l’agriculture, la baignade, les paysages, la production de biomasse, la pêche, la biodiversité, le recyclage 
et le stockage des nutriments et du carbone.

Ce sont des systèmes très complexes, structurés hiérarchiquement depuis les têtes de bassin jusqu’à 
la mer, très interconnectés entre eux et aux systèmes terrestres environnants. Ils sont le siège de nom-
breuses interactions physiques, chimiques et biologiques.

Participer à mieux les connaître est la fonction première des recherches en hydroécologie. Aider à 
mieux les gérer, notamment en proposant des indicateurs de leur état de santé, est également une 
mission de service public à laquelle se sont attelées très tôt les équipes du Cemagref, pratiquement 
depuis la création du CTGREF, en proposant les premiers indices biotiques (Verneaux & Tuffery, 1967) 
et les classes de qualité physico-chimique des eaux courantes françaises (Nisbet & Verneaux, 1970).

En 2000, la directive-cadre européenne sur l’eau a essayé de moderniser et d’harmoniser les pratiques 
de caractérisation et de gestion des écosystèmes aquatiques en proposant un cadre d’analyse plus 
holistique qui tenait compte à la fois des limites de gestion antérieure par des normes édictées par 
usage, mais qui intégrait aussi des concepts débattus auparavant dans les sphères scientifiques : prise 
en compte des bassins versants et des paysages (Hynes, 1975 ; Décamps, 1984), des interfaces ou éco-
tones, en particulier les ripisylves (Naiman et  al., 1989), prise en compte des différentes dimensions 
spatiales des connectivités, incluant les relations nappes rivières (Amoros & Petts, 1993). Soranno et al. 
(2010) définissent même le champ d’une limnologie «  territoriale » (landscape limnology), et plus tard 
emploient le terme de macrosystem ecology qui fait appel à d’importants jeux de données multiscalaires 
pour révéler des propriétés écologiques liées aux emboîtements d’échelles mal explorés jusqu’alors, 
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notamment pour mieux comprendre des questions cruciales comme celle des transferts de phos-
phore (Soranno & Schimel, 2014).

Des équipes du Cemagref qui avaient mis en œuvre concrètement ces différents principes dans leurs 
travaux depuis les années 80 ont donc répondu positivement aux différents défis que posait la traduc-
tion opérationnelle de la DCE.

Elles s’y sont engagées avec différents degrés d’implication et à différents moments de cette politique 
publique instaurée il y a 20 ans. Passé le stade d’appropriation des concepts en phase initiale de mise 
en place, il était important d’aider à définir (1) la stratégie générale et de proposer les premiers outils 
concernant le cadre spatial, les pressions et les référentiels ; (2) le formatage des réseaux de surveil-
lance ; (3) les bases de données nationales  ; et (4) les besoins de recherche concernant notamment 
les indicateurs biologiques ou l’hydromorphologie. En phase ultérieure, il fallait (1) construire, tester et 
stabiliser de nouveaux protocoles d’échantillonnage, (2) finaliser les nouveaux indices biologiques, tes-
ter leur capacité de réponse à des gradients de pressions puis les étalonner au niveau européen ; et (3) 
proposer de nouvelles approches, notamment des analyses probabilistes de risque de non-atteinte du 
bon état écologique, pour l’hydromorphologie et les pesticides. Enfin beaucoup plus récemment, les 
données nouvellement acquises, selon des protocoles mieux calés et harmonisés à des échelles natio-
nales et internationales, ont servi à explorer davantage les relations entre multipressions et réponses 
écologiques et d’en proposer des modélisations.

Le facteur commun de toutes ces implications est celui du changement d’échelle nécessaire pour se 
situer d’emblée à un échelon national avec toute sa complexité géographique et sociologique. Par ail-
leurs, les nouvelles méthodes proposées se devaient d’être applicables et interprétables par des per-
sonnels autres que les développeurs et de répondre à des exigences de reproductibilité, de précision, 
de coût pour des utilisations en réseau.

Quels enseignements humains ?

La participation active à une dynamique de politique publique telle qu’a été l’engagement dans l’uni-
vers DCE nécessite une implication d’équipes volontaires constituées de profils complémentaires, si 
possible ayant déjà une expérience de confrontation à l’action publique et à ses codes et prêtes à 
exercer une pédagogie quasi quotidienne, à participer à des groupes nationaux et internationaux, et 
à produire dans un calendrier imposé. Le contact avec un public technique divers toujours assez seg-
menté entre des cultures plutôt mathématiques/physiques et des cultures plutôt biologiques néces-
site une bonne compréhension des verrous intellectuels respectifs et oblige à trouver en permanence 
la bonne traduction envers les différents acteurs. Les évolutions des institutions assez profondes au 
cours de la période considérée, la transformation des missions d’ingénierie publique, le renouvelle-
ment fréquent des personnels ont rendu parfois la tâche d’appui ardue et n’ont pas toujours contri-
bué au maintien de la mémoire de l’action publique et de l’esprit d’ensemble de la DCE.

L’engagement des équipes doit être préalablement concerté et approuvé avec leur hiérarchie, qui 
en contrepartie soutient les personnels dans la durée, notamment en faisant respecter les critères 
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d’évaluation de la recherche finalisée (Erefin20 ) au moment des évaluations et des ouvertures de poste. 
La gestion des ressources humaines doit être suffisamment prévisionnelle, mais elle est compliquée par 
un recours accru à du personnel temporaire rendu nécessaire pour faire face à l’ampleur des travaux. Il 
est bon de garder à l’esprit des critères de bonne pratique : le respect d’un socle suffisant de personnel 
permanent, la non-transformation de tâches permanentes en emplois courts se succédant et le main-
tien du cap de l’ambition d’ensemble : recherche d’un progrès général pour la politique publique plutôt 
que l’amélioration d’une partie, ce qui signifie de veiller à ne pas trop segmenter les travaux.

Les personnels ayant volontairement participé à cet accompagnement de politique publique qu’a été 
l’implication dans l’aide à la mise en œuvre de la DCE en retirent une grande satisfaction quand les 
méthodes qu’ils ont contribué à mettre en place sont appliquées et quand ils mesurent qu’ils ont été 
les artisans d’un progrès d’ensemble. Cette satisfaction est bien sûr accrue quand les publications qu’ils 
ont tirées de leur travail rencontrent un écho favorable au niveau international.

Quels défis ont été relevés ?

En préambule et de manière très générale, le calendrier de la mise en œuvre de la DCE a imposé 
de fortes contraintes temporelles à chacune des étapes du travail. Des indicateurs opérationnels au 
niveau des États membres étaient attendus alors que la plupart des données n’étaient pas encore 
collectées (et donc encore moins accessibles dans un format exploitable) et que de nombreuses 
méthodes d’échantillonnage biologique, ou de caractérisation physico-chimique ou hydromorpho-
logique restaient à fixer pour répondre aux exigences de la DCE. La plupart des travaux ont donc été 
conduits dans un contexte de manque de données ou de données hétérogènes, dont l’utilisation a été 
faite au mieux des possibilités.

Proposer un cadre efficient pour une gestion fondée sur les écosystèmes à l’échelle régionale 
sans négliger les plus petites échelles spatiales

C’est un défi qui est dû à la complexité des écosystèmes, des activités humaines qui y sont répar-
ties et donc des pressions différenciées qui y sont exercées, à leurs interactions et aussi aux multiples 
couches de gouvernance qui y sont associées. Ce défi est partagé entre plusieurs grands types de 
milieux : océans (Astles, 2015 ; Borja et al., 2019), terres arides (Stringer et al., 2017), forêts (Bruenig, 2016), 
systèmes agraires régionaux (Dixon & Stringer, 2015), Grands Lacs laurentiens (Wang et al., 2015 ; Allan 
et al., 2017 ; Riseng et al., 2018).

Les questions transversales concernent les mailles spatiales efficaces et cohérentes avec les échelles 
des processus clés (tronçons géomorphologiques pour la dynamique fluviale par exemple), les variables 
à renseigner avec comme prescription le fait qu’elles soient accessibles et homogènes sur l’ensemble 
du territoire national (ce qui n’exclut pas d’inciter à en documenter de nouvelles en cours de proces-
sus) et la prise en compte à la fois des constituants naturels et des pressions. L’important est de bien 
caler l’effort de construction du cadre d’analyse et d’interprétation avec les pas de temps de six ans du 

20.  Groupe de travail interétablissements sur l’évaluation de la recherche finalisée (Erefin).
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processus général de la DCE (être incomplet au premier cycle, mais être au rendez-vous du deuxième 
cycle, par exemple) dans un esprit d’enrichissement progressif des données.

Pour les écosystèmes aquatiques continentaux, l’enjeu était de bien repositionner les bassins versants 
au centre de l’analyse et de chaîner correctement le continuum des réseaux hydrographiques depuis 
les têtes de bassins jusqu’à la mer. Des progrès considérables ont été accomplis, mais la démarche reste 
perfectible à bien des égards.

L’essor de la géomatique et la mise à disposition croissante de couches d’informations numérisées (occu-
pation des sols par exemple) par les portails nationaux facilitent de plus en plus le travail. L’important est 
d’acquérir suffisamment d’agilité dans les changements d’échelles et de distance critique dans la mobi-
lisation des variables d’intérêt, soit pour s’adapter à l’exercice imposé d’agrégation de l’information à la 
masse d’eau, soit pour explorer à grain plus large ou à grain plus fin différentes relations.

Le bénéfice est grand quand opérationnels et scientifiques sont en mesure de partager leurs systèmes 
d’information et de profiter des améliorations apportées par chacun.

Développer et moderniser la bio-indication

Le défi à relever a été ici de montrer en quoi le recours à des indicateurs biologiques permettait d’enrichir 
l’information nécessaire pour conduire une meilleure appréciation de la situation des écosystèmes aqua-
tiques. Ces outils, construits pour des groupes végétaux ou animaux, permettent d’extraire une informa-
tion qui a du sens quant à un temps d’intégration de dynamiques à l’œuvre plus long que les méthodes 
physico-chimiques ou toxicologiques. Ils réagissent à une combinaison de facteurs naturels de milieu et de 
variables anthropiques (régime de température, dégradation de la qualité de l’eau incluant la présence de 
contaminants, altération de l’habitat physique, modification de l’hydrologie et des flux liquides et solides, 
réagencements biotiques). En ce sens, ils sont présentés comme de véritables sentinelles des écosystèmes 
aquatiques, mais aussi des paysages terrestres qui les englobent, comme l’évoquent certains titres de la lit-
térature : « Rivers as Sentinels : Using the Biology of Rivers to Guide Landscape Management » Karr (1998), 
ou « Lakes and Streams as Sentinels of Environmental Change in Terrestrial and Atmospheric Processes » 
Williamson et al. (2008), « Sentinels of Change » Williamson et al. (2009).

Ce recours à l’information biologique pour solidifier l’analyse des écosystèmes n’est pas l’apanage de 
la seule hydroécologie. On trouve des parallèles et des argumentaires de même nature en science des 
sols quand il s’agit de mieux en comprendre le fonctionnement et d’en déterminer le statut (Zimnicki 
et al., 2020).

Pour créer, moderniser et harmoniser les bio-indicateurs, les spécialistes de chaque groupe biolo-
gique ont réalisé les sept étapes principales décrites ci-après : (1) calcul et sélection d’assemblages de 
métriques sensibles aux pressions ciblées définies au préalable ; (2) calage par rapport à ces gradients 
de pressions pour qu’ils soient utilisés comme curseur de l’état écologique (définition des bornes 
d’état) ; (3) interétalonnage par grande région biogéographique au niveau européen et réajustement 
des bornes ; (4) documentation des protocoles de prélèvement, des modes opératoires sur le terrain 
et en laboratoire, des modes de calcul des indices ; (5) définition de la précision des données et des 
incertitudes associées au calcul des bio-indicateurs ; (6) participation à la normalisation ; et (7) partici-
pation à la formation.
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La quantité de travail à déployer n’a pas été la même pour tous les bio-indicateurs ; certains déjà utilisés 
au sein des réseaux de surveillance préexistants et, bénéficiant de l’expérience et de jeux de données 
plus grands, ont pu être modernisés plus vite, d’autres ont demandé une phase préalable d’acquisition 
de nouvelles données avant de pouvoir être développés ou calés en réponse aux pressions.

Cette disjonction temporelle dans la finalisation des différents indicateurs n’a pas encore permis de 
travailler suffisamment sur leur complémentarité. Ces analyses permettraient d’optimiser les moyens 
à déployer par milieu et peut-être de proposer une meilleure lecture systémique qu’à l’heure actuelle 
pour dépasser le principe de précaution du « one-out, all-out » affectant la plus faible note de tous les 
indicateurs pour qualifier l’état écologique (Moss et al., 2003 ; Moss, 2008 ; Borja & Rodríguez, 2010).

On peut souligner les progrès accomplis en ayant inclus dans les bio-indicateurs un niveau d’informa-
tion enrichi qui repose sur plusieurs métriques, les plus classiques comme la richesse et la composition 
taxinomique, la tolérance des taxons, mais aussi de nouvelles propriétés liées à des traits écologiques, 
des traits trophiques ou des traits d’histoire de vie (croissance/taille, maturité, longévité, etc.) et les 
efforts soutenus pour tenter d’enrichir les diagnostics par une estimation de facteurs d’incertitudes.

Explorer plus en profondeur les complexes multipressions/impacts

Bien comprendre et bien caractériser la nature des paysages multipressions au sein des bassins versants

La connaissance des pressions est essentielle pour étalonner les bio-indicateurs en fonction des gra-
dients d’altération des structures des communautés biologiques. Mais elle est aussi indispensable pour 
construire toute l’analyse du risque de non-atteinte du bon état écologique, étape fondamentale de la 
démarche DCE : il s’agit de caractériser et de définir pour toutes les masses d’eau les pressions les plus 
pénalisantes, leur degré de réversibilité et le potentiel de réhabilitation ou de restauration vers le bon 
état en cas de traitement (mise en œuvre des mesures).

C’est pourquoi une attention toute particulière a été portée pour caractériser ces pressions de façon 
homogène, transparente et reproductible, ce processus pouvant être enrichi dans le temps. D’où un 
recours privilégié à des données existantes ou spécialement construites pour la DCE, homogènes au 
niveau national, avec parfois mobilisation de leur proxy quand elles n’étaient pas disponibles ou trop 
longues ou trop coûteuses à acquérir. L’expérience a montré que des pressions établies à dire d’ex-
perts de terrain reflétaient différentes sensibilités d’appréciation des conditions locales et pouvaient 
pénaliser la qualité d’une analyse globale.

La thématique multipressions a bien été identifiée et a fait l’objet du programme européen Mars21 
auquel certains d’entre nous ont participé (Hering et al., 2015). Un des enseignements à tirer est qu’il faut 
être extrêmement précis sur les termes multi-pressions ou multistress qui ont tendance à devenir des 
mots-valises. La notion dépasse celle classiquement retenue en toxicologie d’effet cocktail pour quali-
fier l’action combinée de plusieurs contaminants. Elle fait appel à la structure multiscalaire des pressions 
et à leur répartition dans les bassins versants et aux différentes chaînes d’effets qui y opèrent, dans des 
dynamiques et des temporalités différentes les unes des autres (par exemple un polluant qui transite 
par flash versus un sédiment fin qui est transféré par le bassin versant, puis les espaces riverains et enfin 

21.  Managing Aquatic ecosystems and water Resources under multiple Stress (MARS).
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au sein des cours d’eau à des pas de temps beaucoup plus longs) et des relations le plus souvent non 
linéaires (Carpenter & Turner, 2000 ; Gunderson & Holling, 2001 ; Feld et al., 2018).

La compréhension de ces interrelations est indispensable pour produire des analyses pertinentes des 
pressions pénalisantes et proposer des solutions de remédiation bien ciblées.

Ainsi les bassins versants sont le siège de différentes activités qui n’ont pas les mêmes patrons spa-
tiaux, les mêmes temporalités et in fine les mêmes effets sur les communautés biologiques. Celles-ci 
intègrent les effets de toutes ces dynamiques et sont le reflet de cette complexité, d’où leur place cen-
trale dans le dispositif de la DCE. La figure 27 illustre simplement ceci : au sein d’un même bassin ver-
sant coexistent des pressions à dominante agriculture, souvent à large emprise spatiale et d’autres plus 
ponctuelles et parfois plus intenses à dominante urbaine.

FIGURE 27  ■  Caractérisation des différentes pressions s’exerçant au sein des bassins versants. 

À noter la différence de nature et d’emprise des pressions relatives à l’agriculture en comparaison 
avec celles engendrées à dominante urbaine. Il s’agit des pressions les plus communément rappor-
tées au niveau européen comme ayant un effet négatif sur l’état écologique (Grizzetti et al., 2017).

Il est donc essentiel lorsque l’on qualifie les pressions de bien en préciser la nature, de bien les locali-
ser (notion d’emprise) et d’en connaître le cumul au sein des bassins versants. De cela dépend gran-
dement la pertinence des études de relations pressions/effets écologiques qui peuvent en être tirées.

Par conséquent, de nouvelles approches d’exploration statistique ont dû être mobilisées pour com-
pléter les approches plus classiques étudiant de façon isolée l’effet d’un ou deux facteurs. C’est ce 
qu’ont tenté d’illustrer Craig et al. (2017) dans la figure 28 extraite de leurs travaux. C’était aussi l’un des 
enjeux du projet européen Mars dont une autre leçon majeure est qu’à l’échelle d’une masse d’eau, 
les effets interactifs des stress multiples (température et eutrophisation, par exemple) peuvent s’avé-
rer très fréquemment non additifs et variables en fonction des niveaux d’intensité de l’un ou de l’autre 
stress (Argillier et al., 2015 ; Sagouis et al., 2017 ; Bouraï et al., 2020). Ces effets interactifs sont rarement 
intégrés dans le développement des bio-indicateurs actuels, et même si quelques résultats suggèrent 
peu d’impacts sur la classification de l’état écologique des masses d’eau (Miguet et al., 2018a), à défaut 
de recherches complémentaires, c’est un point de vigilance à garder à l’esprit.
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FIGURE 28  ■  Les approches les plus répandues en écologie étudient l’effet de facteurs consi-
dérés isolément et la réponse écologique associée, comme l’effet de l’augmentation des 
nutriments N et P, des polluants, des modifications des débits (figure de gauche). 

Le véritable challenge est d’étudier les effets cumulés et leurs interactions au sein des bassins 
versants (figure de droite). Extrait de Craig et al., 2017).

Comment quantifier les effets de ces pressions sur le fonctionnement écologique de l’écosystème ? 
Pour cela, il s’est avéré nécessaire de s’appuyer sur des méthodes originales permettant d’aller au-delà 
des simples analyses de corrélation entre pressions et indicateurs d’état.

L’analyse de l’effet de pressions multiples a été abordée en utilisant différents types de modèles en 
fonction du type de question posée.

La quantification de valeurs seuils de pressions limitant l’état écologique a été abordée en utilisant des 
méthodes spécifiques comme la régression par quantile (Koenker, 2005) utilisée en première inten-
tion, mais ensuite abandonnée en raison de sa dépendance aux gradients de pressions et remplacée 
par des modèles de distribution de fréquences cumulées (méthodes utilisées notamment par l’agence 
américaine de protection de l’environnement (US EPA) dans le cadre de l’analyse de l’impact de la 
charge sédimentaire sur les invertébrés benthiques ; Paul & McDonald, 2005).

Des modèles de régression linéaire multiple ou généralisée ont été développés pour évaluer les effets 
relatifs des pressions multiples sur les indicateurs d’états. Des outils prédictifs de ces indicateurs ont 
ensuite été développés en utilisant des méthodes telles que les régressions PLS (Partial Least Squares ou 
régression des moindres carrés partiels) ou les arbres d’inférence conditionnels (Villeneuve et al., 2015) 
en harmonie avec les travaux réalisés par les chercheurs d’autres pays européens utilisant eux aussi 
des méthodes de modélisation statistiques souvent différentes, comme les régressions logistiques 
(Donohue et al., 2006) ou les méthodes BRT (boosted regression trees) (Dahm et al., 2013 ; Feld et al., 2018), 
mais toujours destinées à s’adapter à la réalité des données issues des réseaux de suivis (corrélations 
intervariables fortes et gradients souvent partiels).

Dans le but d’appréhender la complexité des interactions entre les différents types de pressions d’ori-
gine anthropique s’exerçant sur les indicateurs d’état écologique, des modèles innovants permettant 
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d’évaluer les effets indirects des pressions comme les modèles en équations structurelles (Villeneuve 
et al., 2018) ou les random forest (Teichert et al., 2016) ont été utilisés et ont permis d’avoir une vision 
plus claire des réseaux d’interactions entre pressions et surtout une vision plus claire de leurs impacts 
cumulés potentiels.

Si ces approches de modélisation statistique ne remplacent pas une compréhension et une modéli-
sation mécaniste fine des processus en jeu pouvant mener à la dégradation du fonctionnement des 
écosystèmes aquatiques, tous ces travaux permettent malgré tout une assez bonne compréhension 
de leur niveau d’impact et de leurs interactions.

Mais la méthode choisie et sa complexité comptent finalement beaucoup moins que la bonne adé-
quation à une question précise et à un jeu de données spécifique. Il n’est pas question ici de recom-
mander telle ou telle méthode de modélisation, mais plutôt d’illustrer le fait que chaque question a 
nécessité un choix raisonné et parfois une adaptation « à façon » de méthodes statistiques déjà exis-
tantes (et pour certaines depuis fort longtemps).

Élargir les outils de modélisation à des approches probabilistes pour construire des analyses 
de risque

Un numéro spécial (57 S1) de la revue Freshwater Biology a été consacré en 2012 aux réponses des 
communautés aquatiques aux actions de gestion dans les bassins versants. Page et al. (2012) y plai-
daient pour ne pas se contenter de simples relations doses/réponses pour la gestion de systèmes aussi 
complexes et divers que les milieux aquatiques et préconisaient un recours à des analyses probabi-
listes de risque pour bien prendre en compte les nombreuses incertitudes. Et Allan et al. (2012) met-
taient en avant tout le parti qui pouvait être tiré des réseaux bayésiens pour prendre en charge cette 
complexité de relations chaînées par des probabilités conditionnelles.

Deux analyses de risque (cf. p.  61) ont été construites pour l’hydromorphologie (Syrah-CE) et les 
pesticides (Arpeges) selon ces logiques prometteuses, mais d’utilisation encore peu répandue. La litté-
rature montre qu’il existe un potentiel encore important d’applications pour des thématiques comme 
l’état de santé des populations salmonicoles (déclin de la truite en Suisse ; Borsuk et al., 2006), le risque 
d’eutrophisation (lacs ; Carpenter & Lathrop, 2008 ; estuaire, Borsuk et al., 2004) ou le risque de déve-
loppement de blooms à cyanobactéries (Rigosi et al., 2015), ou encore pour prévoir les effets de diffé-
rents scénarios de conservation en agriculture sur l’état écologique (Herman et al., 2015). Le recours à 
des réseaux bayésiens permet de construire explicitement la structure graphique des relations, leurs 
interrelations, d’y inclure des relations de cause à effet connues, et de combiner à la fois des variables 
quantitatives et qualitatives. Couplé avec l’utilisation d’un SIG, c’est un outil qui facilite le dialogue avec 
les opérationnels (Stelzenmüller et al., 2010).

Diffuser l’information et valoriser les travaux

Les équipes ont été fortement mobilisées autour des actions de communication, même si, dans l’ur-
gence du rapportage à l’Europe, un déficit de dialogue avec les opérateurs de la mise en œuvre de 
cette directive ou de concertation entre les différents partenaires a pu limiter l’appropriation de cer-
taines méthodes et outils et la portée de certains des travaux.
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Partie prenante de diverses instances européennes, nationales et régionales, nous avons pu échanger 
et confronter les points de vue entre partenaires multiples (Ministère, agences de l’eau, Dreal, AFB…), 
voire coconstruire certaines démarches en mobilisant notre expertise.

La formation initiale a aussi fortement contribué à porter à la connaissance des étudiants le cadre 
réglementaire de la DCE et les méthodes développées, alors que la formation continue contribue 
encore à améliorer l’appropriation des indicateurs de l’état écologique par les bureaux d’études en 
particulier, principaux opérateurs de terrain. La normalisation de certaines méthodes a constitué la 
phase ultime du transfert auprès des opérateurs.

Les travaux ont donné lieu à la production de diverses revues techniques et dites de vulgarisation, 
rapports, guides, etc. Dans la sphère scientifique, ces travaux ont été le support d’une valorisation par 
publications dans des revues scientifiques indexées de bon niveau.

Quels défis restent à relever ? Quelques perspectives

Nouveaux outils

Beaucoup d’avancées technologiques sont en cours et permettront des investigations plus fines et 
plus fréquentes des patrons thermiques, chimiques, physiques et biologiques.

Ce sont, par exemple, les outils de la télédétection satellitaire, l’imagerie au moyen de drones, les 
images infrarouges, les échantillonneurs passifs pour les contaminants chimiques, les stations multi-
paramètres d’analyse haute fréquence (sondes mixtes dioxygène, température par exemple), les outils 
de la toxicologie, les techniques acoustiques, les techniques de traçage animalier, les outils moléculaires 
pour l’inventaire taxinomique ou l’identification de la présence d’espèces (métabarcoding et ADN envi-
ronnemental), etc.

Ces méthodologies requièrent une technicité accrue et sont génératrices d’une grande quantité de 
données qu’il faudra apprendre à gérer et à analyser (Dafforn et al., 2016) en conservant la cohérence 
entre analyse de données et signification écologique. La tendance au data mining présentée comme 
une discipline à part entière prend parfois l’ascendant sur la compréhension des phénomènes étudiés.

Se posera inévitablement la question de leur mobilisation progressive pour améliorer la surveillance. 
Deux considérations seront à prendre en compte (1) d’une part d’un point de vue stratégique, com-
ment peuvent être modifiés les réseaux actuels ou comment instaurer des réseaux complémentaires 
sur des pas de temps et d’espace différents, des objectifs différents pour des « sorties » opération-
nelles ou cognitives ; (2) d’autre part, quelle information utile pour l’action ces outils et leurs données 
associées seront en mesure d’apporter.
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Amélioration constante de la bio-indication

L’enjeu est clairement d’améliorer en continu la performance des outils de caractérisation et leur capa-
cité diagnostique pour les rendre plus sensibles, plus fonctionnels, multigroupes et multiéchelles, plus 
informatifs des causes de dégradation, plus prédictifs…

Lobélie de Dortmann (Lobelia dortmanna) sur le lac de Cazaux-Sanguinet (Gironde, Landes). 
Espèce protégée inscrite sur liste rouge de l’Union internationale pour la conservation de 
la nature (UICN).

L’amélioration de la performance des outils d’évaluation de la qualité de l’eau est un enjeu 
majeur pour l’atteinte des objectifs de protection et de restauration fixés par la DCE d’ici 2027. 
© Vincent Bertrin.

Pour ce faire, il faut progresser dans la caractérisation des ensembles de pressions, en intégrant de nou-
velles façons de les quantifier ou de les qualifier (ex. contamination ou composante biodisponible de 
cette contamination par rapprochement des outils de la chimie, de la toxicologie et de l’hydroécologie). 
Cela permettra de développer des bio-indicateurs plus performants en intégrant certaines de ces pres-
sions encore très mal évaluées par les bio-indicateurs actuels (altération physique ou hydrologique des 
lacs, par exemple). Leur spatialisation et leur combinaison demeurent une condition nécessaire pour 
être capable de (1) mesurer in situ l’importance des processus non additifs liés aux différents facteurs 
de pressions ; (2) de localiser les priorités d’action et d’anticiper les impacts cumulés d’aménagements 
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et/ou d’autres pressions sur les milieux. Les estimations des incertitudes sont encore partielles et non 
homogènes entre bio-indicateurs, et les diagnostics sont perfectibles de ce point de vue.

Il existe également un enjeu de réalisation et de proposition d’une synthèse de l’information sous 
une forme compréhensive (quel système de bio-indicateurs est in fine pertinent et performant ?)  : 
tri des redondances vraisemblablement par type de milieu, choix des indicateurs les plus efficaces en 
lien avec les actions de préservation ou de remédiation à diligenter. Des rapprochements avec des 
ambitions analogues pour d’autres écosystèmes seront profitables  : Ocean Health Index par exemple 
(Lowndes et al., 2015 ; Borja et al., 2019 ; Halpern, 2020).

Rapprochements avec d’autres représentations spatiales

Toute la construction du cadre d’analyse de la DCE repose sur différentes couches d’informations 
tout naturellement combinées et rendues accessibles dans le format requis, notamment par le rap-
portage européen. Afin de rapprocher différents regards sur un même système, on peut imaginer 
d’autres types de représentations rendues communicantes, notamment par le biais de cartographies 
combinant ces données et leurs proxies au service d’autres sorties informatives : par exemple, celles 
des stress et des facteurs de stress cumulés au sein des bassins ou des services écosystémiques (Brown 
et al., 2014), comme sur les Grands Lacs laurentiens (Allan et al., 2013 ; Allan et al., 2017).

On peut aussi imaginer des approches analysant les distributions actuelles des communautés aqua-
tiques ou de l’état écologique en fonction des niveaux de préservation déjà en vigueur (ex. réservoirs 
biologiques des Sdage ou zones Natura 2000, etc.) avec une mise en regard avec soit des pressions 
cumulées, soit des facteurs structurels de résilience (ex. existence d’un couvert continu de ripisylves, 
points contacts froids avec une nappe phréatique, linéaires de cours d’eau non fragmentés). Une pre-
mière exploration a été récemment conduite pour le bassin du Rhône (Floury et al., 2020).

Qu’adviendra-t-il avec les changements globaux ? Quels espaces protéger ?

La question incontournable est celle de l’évolution future des systèmes aquatiques sous les effets 
cumulés du réchauffement des eaux, des modifications des régimes hydrologiques et aussi des modes 
d’utilisation des terres (emprises spatiales et nature des pratiques).

Plusieurs couplages de modèles de différentes natures sont envisageables, le point crucial étant d’une 
part, la disponibilité de chroniques de données biologiques et environnementales suffisamment 
longues,22 et d’autre part, le grain et la précision de la donnée climatique issue des scénarios de change-
ment par rapport au grain des processus écologiques ou des aires de distribution des communautés 
aquatiques dont on essaye d’anticiper la réaction. Avec bien sûr de nombreuses autres questions sur 
les phénologies, les températures limites (aussi bien basses, exemple de l’omble chevalier du Léman, 
que hautes, notamment pour beaucoup de salmonidés) et leurs incidences sur les dynamiques des 
peuplements (Paukert et al., 2017 ; Isaak et al., 2018 ; McCullough et al., 2019).

22.  En l’absence de données antérieures à la mise en place de la DCE et à raison d’un suivi par plan de gestion (par exemple, sur la macro-
faune benthique et l’ichtyofaune lacustre), la constitution de chroniques de données biologiques à large échelle nécessaires aux dévelop-
pements de modèles prédictifs sera très longue… 
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Mais il faut rappeler ici que les réseaux d’observations des changements, dont les réseaux de surveil-
lance, sont plus que jamais nécessaires dans le dispositif. Il faudra veiller à les maintenir, voire à 
les développer (cf. supra rappel sur le bien-fondé du réseau de référence pérenne et la note de bas de 
page précédente), pour comprendre les évolutions et par suite les modéliser et affiner les prédictions. 
Leur évolution pourrait être raisonnée :

 — Soit en intégrant de nouvelles méthodes, tout en gardant la rétrocompatibilité avec les 
anciennes méthodes déployées en réseau et assurer la prise en compte des changements cli-
matiques. Pour le futur, le recours aux techniques ADNe ou métabarcoding est enclenché, mais 
il faut rester vigilant quant à la période d’adaptation nécessaire, au besoin d’experts nouvelle-
ment formés et de haute technicité et à la capacité à produire des évaluations pertinentes de 
l’état écologique. Par le passé, on rappelle la logique qui a prévalu pour le passage de l’indice 
« macro-invertébrés » rivière, de l’IBGN à l’I2M2 (possibilité de rétrocalculer un IBGN, en sélec-
tionnant un sous-échantillon), permettant de bénéficier de chroniques temporelles longues ;

 — Soit en essayant de répondre à des besoins ciblés de connaissance pour améliorer l’extra-
polation spatiale (en eau douce, trois quarts des masses d’eau ne bénéficient pas d’un suivi) 
ou construire des analyses de risque. Cela nécessitera de déployer des réseaux complémen-
taires de durée variable selon qu’il s’agira de : (1) préciser la connaissance d’une chaîne de cause 
à effet (ex. stress multiples) ; (2) réduire des incertitudes ; (3) construire des séries permettant 
de caractériser les évolutions liées par exemple aux déterminismes climatiques ; (4) mobiliser 
la participation d’observateurs pour des phénomènes échappant au grain actuel des réseaux 
établis (ex. assecs, mortalités, pollutions, température…).

 — Ou bien encore, en fonction de la nécessité de détecter les effets des actions de restauration 
entreprises pour améliorer l’état écologique ou chimique des milieux. On s’interrogera sur le 
besoin d’adaptation ou de développement de méthodes pour mettre en évidence des évolu-
tions faiblement perceptibles par les méthodes actuelles parce que lentes ou très locales, des 
caractéristiques des milieux ;

 — Ou en recherchant les synergies avec d’autres réseaux existants ou d’autres questionne-
ments (biodiversité/Natura 2000, continuités terrestres aquatiques de la trame verte et bleue, 
réserves naturelles, parcs) pour assurer une économie de moyens aux gestionnaires et pro-
duire à la fois une évaluation de qualité et des inventaires de biodiversité pertinents.

Apprendre de l’observation des changements à plusieurs échelles

Tirer parti des opérations de restauration in situ

Il faut aider à construire le retour d’expérience et son animation. Les restaurations sont des tests gran-
deur nature des théories de la géomorphologie, de la géochimie ou de l’écologie. Selon la nature des 
actions de restauration, il conviendra de parfaire les protocoles de suivi (en distinguant les cas com-
muns et les cas plus originaux) et d’aider à l’interprétation des changements observés. Ce sont des 
recherches de temps long qu’il sera bon de coordonner.
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Discussion perspectives

Tirer un meilleur parti des données des réseaux de surveillance

L’exploitation des données de suivi long terme des réseaux de surveillance devrait être plus systé
matiquement programmée, par exemple par des synthèses tous les dix ans qui chercheraient à 
bien décrire les changements observés et à les interpréter, et à se laisser surprendre ! Nous avons 
partiellement amorcé ce type de travaux (Floury et  al., 2017) avec des résultats non triviaux, sur-
prenants, montrant plutôt une amélioration tendancielle des peuplements de macro-invertébrés, 
dans un concert d’observations ou de prédictions assez catastrophistes pour d’autres groupes plus 
médiatisés.

Ces résultats seront à comparer avec les différentes études qui commencent à être publiées sur des 
évolutions de temps long (suivi de 40 ans des cours d’eau de New York, Smith et al., (2018 ; suivi de 
42  ans de cours d’eau allemands, Baranov et  al., (2020). Par ailleurs, des gains d’information sont à 
attendre des futures interprétations des données recueillies :

 — Soit par intégration au fil du temps des connaissances nouvelles sur les relations entre pres-
sions, combinaison de pressions et réponses biologiques ;

 — Soit par une meilleure prise en charge de l’information écologique portée par les traits des 
taxons ou les fonctions des communautés afin de rendre les bio-indicateurs plus informatifs et 
ainsi faciliter l’appropriation des outils et méthodes par les opérateurs de la gestion ;

 — Soit encore par une analyse des relations trophiques intra ou intergroupes biologiques (lon-
gueur des réseaux, complexité, nœuds trophiques) pour déboucher sur des approches plus 
systémiques et être en mesure de dépasser la règle du one-out all-out, mais aussi le débat peu 
productif opposant lecture structurelle et lecture fonctionnelle.

Les chroniques longues et cohérentes sur l’évolution hydrobiologique des milieux aquatiques sont 
encore rares. L’analyse de celles existantes, issues par exemple de la surveillance d’installations histo-
riques comme les centres nucléaires de production d’électricité gérés par EDF, a montré que de telles 
séries sont extrêmement précieuses pour comprendre les évolutions et en tirer des éléments prédic-
tifs, surtout dans un contexte de changement climatique accéléré.

L’utilisation des données des réseaux de surveillance dans une optique de chronique à long terme 
est prometteuse, mais elle se heurte à la divergence entre acquisition de données de connaissance 
et acquisition de données pour l’évaluation. En effet, au fil des révisions méthodologiques et régle-
mentaires, les protocoles tendent à se simplifier, les fréquences de suivi à s’espacer, principalement 
pour des raisons d’optimisation, c’est-à-dire de diminution des coûts. Avec des fréquences d’une 
à six  campagnes par cycle de six ans selon les catégories de masses d’eau et les éléments biolo-
giques, l’analyse d’une tendance nécessitera plusieurs dizaines (voire centaines) d’années de recueils 
de données. Or, il est indispensable de recueillir des données de bonne qualité et complètes sur le 
long terme.

Il faudra donc veiller à ce que, malgré la difficulté pour les financeurs de gérer de telles programma-
tions, les progrès inédits dans la collecte de données hydroécologiques à l’échelle territoriale nationale, 
apportés par les applications de la DCE, ne soient pas obérés par une mise en routine simplificatrice, 
voire minimaliste.
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Proposer des protocoles de hiérarchisation

La priorisation territoriale devrait être un préalable aux actions de restauration. Autrement formu-
lé, compte tenu des différentes pressions s’exerçant sur les milieux, de la sensibilité des communau-
tés en place et de la résilience des écosystèmes, où serait-il plus pertinent de faire porter l’effort ? 
Sachant qu’il ne s’agit pas d’une décision relevant de la seule sphère scientifique ou technique, mais de 
la conviction locale de la nécessité d’agir, de la volonté de le faire avec des aides financières relevant 
d’échelons régionaux.

La démarche Syrah-CE permet déjà aux agences de l’eau de hiérarchiser les sites et linéaires sous dif-
férentes natures et intensités de pression susceptibles d’altérer la structure et le fonctionnement 
morphologique des cours d’eau. La littérature propose des approches poursuivant cet objectif de 
hiérarchisation (ex. ripisylves ; Yirigui et al., 2019). Des travaux comparables sont en cours sur les plans 
d’eau au sein du pôle Écla.

Des études prometteuses, encore limitées sur les communautés aquatiques d’eau douce, ont été 
menées sur la capacité des structures fonctionnelles des communautés à rendre compte des niveaux 
de sensibilité aux facteurs de stress (Mouillot et al., 2014 ; D’agata et al., 2016). Il s’agit, par exemple, de 
considérer le nombre et le statut des espèces portant certaines fonctions écosystémiques pour en 
mesurer le « risque de perte », et donc le dysfonctionnement de l’ensemble de l’écosystème ; ce risque 
sera plus fort s’il est porté par un nombre très limité d’espèces dont l’abondance est faible, et inver-
sement plus faible dans le cas d’une forte redondance fonctionnelle des espèces présentes. Il s’agit là 
d’une voie que des équipes d’Irstea ont commencé à explorer et qui mériterait que l’on y consacre des 
efforts complémentaires (Teichert et al., 2017).

C’est in fine sur les aspects résilience que les lacunes sont les plus importantes du fait notamment 
de la disponibilité encore limitée de chroniques réellement exploitables, en particulier sur les milieux 
lacustres dont les pas de temps entre les mesures sont très longs ; ce constat vient renforcer la néces-
sité mentionnée plus haut de poursuivre la surveillance et de mieux tirer parti des chroniques de don-
nées existantes.

Se rapprocher de nouvelles thématiques

Il existe des rapprochements entre hydroécologie et toxicologie, biogéochimie, hydrologie et géolo-
gie, qu’il sera nécessaire de renforcer pour traiter des questions couplées.

Des rapprochements avec la santé, et plus particulièrement l’épidémiologie, devraient être tentés. 
Le croisement entre les cadres de description hydroécologiques tels que ceux développés à l’occasion 
de la DCE avec les connaissances des mécanismes de transmissions spatiales complexes, les approches 
probabilistes utilisées par les uns et les autres (Nguefack-Tsague, 2011 ; Lau & Smith, 2016), portent de 
nouvelles connaissances et des questionnements à partager (Karr et al., 2020).
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EN GUISE DE CONCLUSION

5

Si parmi les chercheurs, d’aucuns ont vu en la DCE un carcan, d’autres au contraire, dont les auteurs 
de ce texte, y ont vu une occasion d’appliquer concrètement les principes d’une écologie des éco
systèmes au sens de Weathers et al. (2016) et ont accompagné une politique publique, remplissant par 
là même une de leurs missions centrales.

Ce n’était ni un long fleuve, s’agissant d’aborder l’ensemble des cours d’eau, plans d’eau et estuaires, ni 
un espace tranquille, en opérant au sein de la communauté élargie des opérationnels de l’eau et de son 
organisation, siège de plusieurs changements au cours de la période considérée.

La gestion de l’eau, et plus généralement des hydrosystèmes, est un domaine épineux (wicked pro-
blem des Anglo-Saxons), parfois passionnel, toujours en équilibre entre différents intérêts et usages. 
L’implication des scientifiques dans cette arène a été à ce titre riche d’enseignements, même s’ils se 
sont parfois trouvés confrontés à l’incohérence du positionnement de gestionnaires qui ont certes 
des besoins réels en méthodes, mais sont organiquement pilotés par des enjeux politiques large-
ment hors du cadre de discussions techniques. Le choix fait en France de s’appuyer fortement sur les 
scientifiques a été sans aucun doute positif. La confrontation entre acteurs de rôles très différents 
génère une richesse indéniable dans le débat, mais nécessite la levée d’incompréhensions mutuelles 
parfois sévères.

La ligne de conduite qui nous a guidés est de toujours essayer d’apporter à la société une aide pour 
l’analyse la plus transparente des situations observées, avec des données et des modèles de qualité, 
pour éclairer au mieux les décisions et les investissements publics.

Nous espérons simplement avoir contribué à un progrès d’ensemble, tout en ayant beaucoup pro-
gressé scientifiquement et collectivement dans nos échelles d’analyse et dans la connaissance des 
déterminants de l’état de santé des hydrosystèmes.
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L es scientifiques d’INRAE dressent ici le bilan de quelque vingt années 

de recherches en appui à la directive-cadre européenne sur l’eau 

(DCE) de 2000, une politique publique environnementale d’envergure  : 

connaissances acquises, méthodes conçues et outils développés sont 

les résultats du partenariat fort qui s’est établi entre science et politique 

publique.

Par cette directive, les états membres doivent assurer le rétablissement 

du bon état de leurs masses d’eau dans des échéances particulièrement 

courtes. Or, il ne suffit plus que la qualité physico-chimique de l’eau soit 

satisfaisante pour déclarer le « bon état », il faut également que l’ensemble 

des êtres vivants en témoigne. En plaçant la biologie au cœur de l’évaluation 

de l’état écologique des milieux aquatiques, la directive emprunte une voie 

nouvelle pour le champ de la bio-indication en France.

Les connaissances manquant pour sa mise en œuvre, le ministère de 

l’Environnement et ses opérateurs lancent dès 2000 une collaboration 

d’envergure avec plusieurs organismes de recherche, dont le Cemagref/

Irstea et l’INRA, aujourd’hui INRAE.

Hydrologie, écologie, écotoxicologie, économie, sociologie : toutes les 

disciplines sont alors convoquées pour apporter aux opérateurs publics 

des connaissances et moyens pour évaluer l’état des milieux aquatiques et 

aboutir à des solutions à la mesure de la complexité de la tâche.

Rédigé par 6 chercheurs et ingénieurs d’INRAE, cet ouvrage constitue un 

retour d’expérience original des travaux scientifiques menés à INRAE en 

appui à une politique publique environnementale.
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