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Sciences Eaux & Territoires 
est la revue de transfert d’INRAE 

Son objectif est de proposer une information claire et lisible 
de haute qualité scientifique et technique

qui permette de nourrir le processus de l’action et/ou de la décision 
des différents intervenants publics et privés 

dans le domaine du développement rural et de l’environnement.

La revue développe un lien entre la recherche et l’action.
Elle est envisagée comme un outil d’aide à la décision 

et à l’accompagnement de l’action sur le terrain, en diffusant une information structurée 
sur des méthodologies d’action, des synthèses sur les innovations techniques ou 

technologiques et les dernières avancées de la recherche finalisée dans une optique 
interdisciplinaire, dans les domaines couverts par INRAE et ses partenaires. 

Le lectorat de la revue
Le lectorat  visé est un public d’ingénieurs, de gestionnaires et de cadres des services 

techniques des collectivités territoriales, des services déconcentrés de l’État,
des instituts techniques, des établissements d’enseignement technique et supérieur,

et des entreprises intervenant à leurs côtés.
De manière plus générale, cette revue s'adresse à tous les acteurs et praticiens 

intervenant sur la gestion des espaces ruraux et périurbains,
qu’ils soient publics ou privés.
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ÉDITORIAL

e 23 octobre 2000, le Parlement et le Conseil européens adoptent la directive 
cadre européenne sur l’eau (DCE), dont l’objectif est de freiner la dégradation 
des milieux aquatiques continentaux et restaurer le bon état des masses d’eau. 
Les opérateurs publics n’auraient pas pu répondre à ce défi d’envergure 
sans le concours des scientifiques.

En effet, avec l’entrée en jeu de la directive, il ne suffit plus que la qualité physico-chimique 
de l’eau soit satisfaisante pour déclarer le «bon état» d’un milieu aquatique. Il faut également
que l’ensemble des êtres vivants de ce milieu en témoignent. Tous ces processus d’évaluation 
qui reposent sur la biologie et l’écologie sont complexes et leur appropriation 
par les utilisateurs souvent difficile. 

En France, des scientifiques du BRGM, de l’Ifremer, de l’Ineris, du LNE 1 et de plusieurs 
universités se sont mobilisés pour accompagner la mise en œuvre de la DCE. 
À INRAE, cela représente plus de cinquante scientifiques de diverses disciplines 
qui se sont engagés sur vingt années 2 sur les milieux aquatiques continentaux de surface. 
Leurs travaux ont été menés la plupart du temps dans un environnement scientifique relevant 
du challenge : manque de données hydrobiologiques, de méthodes, de temps, 
accès à des données hétérogènes… Cependant, ils leur ont permis de progresser 
dans la compréhension des processus écologiques et de valoriser les résultats 
dans des publications scientifiques académiques.  

Les chercheurs se sont aussi fortement impliqués pour échanger avec les gestionnaires 
de l’eau (Office français de la biodiversité, ministère, directions régionales 
de l'environnement, de l'aménagement et du logement et agences de l’eau) et développer 
les méthodes d’évaluation ou les outils attendus. Lorsque les outils sont passés 
dans le domaine opérationnel, les scientifiques se sont mobilisés pour assurer 
l’accompagnement par le biais de guides, de séminaires, de formations ou encore 
de dispositifs comme le laboratoire national de référence pour la surveillance des milieux 
aquatiques (Aquaref). Ces échanges chercheurs-gestionnaires tout au long des projets 
sont un vrai atout pour garantir l’opérationnalité des résultats de recherche. 

Ce numéro spécial de la revue Sciences Eaux &Territoires, piloté par Christine Argillier, 
directrice de recherche à INRAE, fait le point des principales avancées acquises au cours de 
ces vingt années de collaboration entre la recherche française et les services l’État 
sur l’évaluation de l’état des cours d’eau, plans d’eau et estuaires. 
Quelques perspectives et enjeux sont également discutés.

Bonne lecture.

La rédaction

L

1. LNE : Laboratoire national de métrologie et d’essais.
2. Science et directive-cadre sur l’eau, 20 ans de recherche en hydrobiologie pour le bon état écologique des milieux aquatiques, janvier 2021,
INRAE, Direction de l’appui aux politiques publiques : https://hal.inrae.fr/POLITIQUES-PUBLIQUES/hal-03080510



La stratégie française pour relever le défi 
de la mise en œuvre des outils  
de la directive cadre européenne sur l’eau

La bio-indication avant la directive cadre
européenne sur l'eau

Avant l'impulsion donnée par la directive cadre euro-
péenne sur l'eau (DCE), en France comme dans d’autres 
pays, des bio-indicateurs étaient déjà utilisés pour éva-
luer l’état des cours d’eau et mesurer certains impacts. 
Les équipes de recherche en écologie des milieux aqua-
tiques travaillaient sur ces questions et les services de 
l’État et de ses établissements publics (Agences de l’eau, 
DIREN devenues DREAL, CSP devenu Onema puis AFB 
puis OFB, DDT(M) 1...), étaient impliqués dans des pro-
grammes de développement des connaissances de la 
qualité physico-chimique, biologique et hydromorpholo-
gique des cours d’eau et des plans d’eau. Des indicateurs 
de la qualité biologique des milieux aquatiques ont été 
développés, parmi lesquels les indices IBGN, IBD, IPR 2, 
basés sur l’analyse des communautés d’invertébrés de 
diatomées et de poissons présents dans les cours d’eau, 
peuvent être cités en exemple. De premières versions 
d’indicateurs invertébrés en rivière datent de 1970 (thèse 
de J. Verneaux).

L’IBGN est un indice de référence qui a été largement 
utilisé par les services de l’État en charge de la police 
de l’eau, pour définir des niveaux acceptables des rejets 
d’assainissement d’eaux usées urbaines ou industrielles, 
et à mesurer l’impact de ces rejets sur le milieu aqua-
tique récepteur.

Un système d’évaluation de la qualité de l’eau (SEQ-Eau) 
a été constitué, puis affiné dans plusieurs versions (SEQ-
Eau V1 diffusé en 2000 dans un document de référence 
inter-Agences de l’eau, mis à jour dans une V2 publiée 
en 2003), au début de la mise en œuvre de la DCE. Ce 
système multi-paramètres et multi-usages constituait 
un cadre national harmonisé d’évaluation de la qualité 
de l’eau selon un ensemble de paramètres (physico-
chimiques et biologiques) et de niveaux d’exigences 
(valeurs seuils) adaptés selon les enjeux et l’usage du 
milieu (eau potabilisable, baignade, production conchy-
licole, qualité biologique du milieu…). L’un des usages, 
« l’aptitude à la biologie », préfigurait la notion d’état 
écologique de la DCE.

La directive cadre européenne sur l’eau (DCE) a donné une impulsion forte à la politique française 
menée en matière de bio-indication. Le bon état écologique des masses d’eau est devenu 
l’un des indicateurs majeurs de pilotage et d’évaluation de la politique de l’eau. 
Cet article présente les points de vue de deux responsables du ministère en charge de l’environnement 
sur le défi que représente la mise en œuvre des outils de la DCE en France, lors d’une phase 
particulièrement active pour le développement des méthodes et l’appui aux politiques publiques. 
Il a notamment fallu organiser les avancées et questions scientifiques et réglementaires, 
en une politique publique la plus cohérente et efficace possible pour les objectifs de préservation 
et de reconquête de la qualité écologique des milieux aquatiques.

1. DIREN : direction régionale de l'environnement ; DREAL : direction régionales, de l'environnement, de l'aménagement et du logement ; 
CSP : Conseil supérieur de la pêche ; Onema : Office national de l'eau et des milieux aquatiques ; AFB : Agence française de la biodiversité ;  
OFB : Office français de la biodiversité ; DDTM : direction départementale des territoires et de la mer.
2. IBGN : indice biologique global normalisé; IBD : indice biologique diatomées ; IPR : indice poisson rivière.

Points de vue
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Points de vue
Le cadre fixé par la directive cadre  
européenne sur l'eau : un défi immense
pour la bio-indication !

La DCE compte parmi ses exigences la mise en place 
d'un système complet exhaustif et systématique d'éva-
luation de la qualité des masses d'eau. Il s’agit d’évaluer 
l’état de chaque masse d’eau du territoire, par l’analyse 
de différents compartiments de l'écosystème aquatique :
les éléments de qualité invertébrés, diatomées, macro-
phytes, poissons, et phytoplancton pour les grands cours 
d'eau, sont évalués et le résultat est classé en état très 
bon, bon, moyen, médiocre, mauvais.
Cet état est évalué, non pas d'une manière relative 
(dégradation de la qualité d’un même cours d'eau entre 
l’amont et l’aval d'un rejet par exemple) mais de manière 
absolue. Chaque élément de qualité biologique doit être 
évalué pour chaque masse d’eau, par rapport à un état de 
référence. Cette référence correspond à l’état de ce com-
partiment biologique dans un milieu du même type qui 
serait exempt de toute pression humaine significative.
Le caractère systématique et absolu de cette évaluation 
représente un changement majeur d’échelle et de systé-
matisation des méthodes et de leur application. Un défi 
scientifique et opérationnel immense !

Mobilisation des équipes  
pour relever ce défi

Construction des typologies de milieux, identification de 
sites de référence et de surveillance représentatifs des 
différentes catégories de masses d’eau, collecte des don-
nées de référence et de surveillance, développement des 
méthodes selon les critères DCE pour chaque élément 
de qualité biologique, inter-calibration européenne des 
méthodes et valeurs seuils, formation et développement 
des compétences des opérateurs, mise en cohérence des 
valeurs seuils physico-chimiques avec le seuil du bon 
état, développement des modèles pressions-impacts et 
des outils de diagnostic…
Face à ces enjeux et objectifs pour la politique de l’eau, 
la France a mobilisé d’importants moyens, qui ont per-
mis d’aboutir en un temps court, quelques années, à 
d’importants résultats en matière de développement des 
méthodes, déploiement de leur mise en œuvre sur le ter-
rain, et traduction réglementaire. Ces résultats ont pu être 
obtenus en s’appuyant sur un réseau structuré d’acteurs 
compétents et engagés, au sein des équipes de recherche 
et des services de l’État et des établissements publics pré-
sents sur les territoires, et sur l’implication particulière de 
certains qui ont spécialement contribué à la pertinence, 
robustesse et fiabilité des outils mis en place.

Au niveau européen, les contributions françaises ont été 
souvent appréciées et reconnues pour leur qualité, et les 
équipes françaises ont contribué activement au démar-
rage et au développement initial des concepts et outils 
pour la mise en œuvre de la DCE au niveau européen 
(référentiels, typologie des milieux, conception de l’inter-
calibration européenne…).
Les premières années étaient intenses, il fallait dans le 
même temps : 
• développer les concepts ; 
• développer les protocoles de prélèvement, d’analyse 
et d’évaluation ; 
• expérimenter puis massifier leur mise en œuvre sur le
terrain (choix des points de prélèvement, développement 
des compétences des opérateurs publics et privés...) ;
• inter-calibrer les méthodes et valeurs seuils pour abou-
tir à un niveau d’exigence équivalent du «bon état» entre
États membres européens ;
• tester, ajuster, valider ces méthodes et valeurs seuils 
puis leur donner une valeur réglementaire ; 
• prendre en compte les résultats dans la planification et
l’évaluation des actions concrètes mises en œuvre pour 
améliorer la qualité des eaux et milieux aquatiques.
Les équipes de recherche et développement étaient 
mobilisées, en lien étroit et articulé avec les équipes 
chargées de la programmation et de la mise en œuvre 
des méthodes sur le terrain, en s’appuyant parfois sur un 
nombre très limité de personnes ressources par compar-
timent biologique. Cette mobilisation était requise à de 
nombreux niveaux :
• développement et calage scientifique des méthodes 
(constitution des bases de données, mise au point des 
méthodes d’échantillonnage, développement et ajuste-
ments des indicateurs et valeurs seuils…) ;
• accompagnement et formation des agents chargés de 
leur mise en œuvre ;
• appui au ministère et aux agences de l’eau DREAL et 
Onema, pour organiser la mise en œuvre, les tests et 
l’ajustement des méthodes et valeurs-seuils ;
• participation avec le ministère aux instances euro-
péennes de développement et d’inter-calibration des 
méthodes et valeurs seuils des différents indicateurs bio-
logiques ;
• participation également aux instances françaises et 
européennes de normalisation, où des enjeux discrets 
mais forts de négociation scientifique technique et stra-
tégique se jouaient pour s’assurer que les normes euro-
péennes soient compatibles avec les pratiques et outils 
développés en France.
Des groupes de travail nationaux et par bassin hydrogra-
phique ont été constitués pour piloter le développement 
et le déploiement de la mise en œuvre des méthodes 
de surveillance (prélèvements et analyse) et d’évaluation 
(indicateurs et valeurs seuils, règles d’agrégation), struc-
turer et articuler le travail des instituts scientifiques et 
techniques de l'État (Irstea ex-Cemagref 3, Ifremer, Ine-
ris…) des Agences de l’eau, de l’Onema, des services 
déconcentrés de l’État dont les laboratoires d’hydro-
biologie des DREAL. Aux bureaux d’études privés a 

Points de vue – La stratégie française  
pour relever le défi de la mise en œuvre des outils  

de la directive cadre européenne sur l’eau

3. L’institut est devenu Inrae en 2020.

Claire-Cécile Garnier,
Direction de l’eau et de la biodiversité

« L’expertise du lien dynamique, ou disons-le autrement, 
des continuités écologiques, entre les eaux souterraines, 
le sol, les milieux humides, les cours d’eau  
et la biodiversité aquatique, doit être développée  
pour réduire l’écart entre le jugement purement technique 
du rapportage européen et le jugement politique  
et sociétal des mesures prises et de leurs résultats ». 

	Témoignage
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été confiée la production d’une partie importante des 
données de terrain lorsqu’elle est devenue massive. Les 
laboratoires d’hydrobiologie territorialisés de l’État ont 
été maintenus pour garantir une capacité de vérification 
de la fiabilité des résultats et d’interprétation.
Les étapes clés et les référentiels retenus pour les pro-
grammes et méthodes de surveillance et d’évaluation ont 
fait l’objet de circulaires et d’arrêtés ministériels qui leur 
ont donné valeur réglementaire.

Piloter la politique de l’eau par la bio-indication :  
un autre défi de la directive  cadre européenne
sur l'eau

Au-delà de ces objectifs de méthodes, l’objectif de résul-
tat fixé par la DCE implique aussi, et surtout, une néces-
sité d’amélioration réelle de l’état des masses d’eau pour 
atteindre et maintenir ce fameux «bon état des masses
d’eau». Cet objectif de résultat intégrateur et global se 
traduit par une exigence de planification et de mise 
en œuvre de programmes d’actions pour améliorer la 
qualité écologique et chimique des milieux aquatiques, 
d’évaluation de leur efficacité, ainsi que de rapportage 
régulier des méthodes développées, des programmes de 
surveillance et d’actions mis en oeuvre, et de l’état des 
masses d’eau évalué.
La DCE a donc impliqué une prise en compte accrue de 
la bio-indication dans la planification et la priorisation 
des actions : 
• révision des normes de rejet de stations d’épuration et 
d’installations classées ; 
• définition des plans d’action par bassin hydrogra-
phique, SDAGE, programmes de mesures, taux d’aides 
incitatifs et programmes de financements des Agences 
de l’eau ; 
• application de la police de l’eau pour évaluer l’ac-
ceptabilité et assurer la compatibilité des installations, 
ouvrages, travaux, aménagements aux objectifs de bon 
état des masses d’eau ; 
• stratégies et opérations foncières pour la restauration 
des milieux aquatiques et humides...

Les attentes des acteurs de l’eau étaient fortes vis-à-vis 
des capacités de diagnostic des méthodes de biolo-
giques. Peut-on identifier les causes probables de l’état 
plus ou moins bon des masses d’eau ? Comment appré-
hender les effets cumulés des pressions ? Comment 
intégrer la connaissance et l’incertitude des pressions et 
de l’état des milieux pour identifier les actions les plus 
pertinentes et efficaces ? Et finalement, de quoi est-on 
suffisamment sûr pour engager des actions sans regret ?
Ce lien entre état des eaux et définition des actions a 
bien sûr engagé de manière pragmatique et globale la 
connaissance : pressions, état, pertinence et faisabi-
lité des actions (certitude « d’aller dans le bon sens », 
autres effets positifs ou négatifs attendus de ces actions, 
acceptabilité...).
Les modèles «pression-impact», visant à accompagner 
l’évaluation d’un état biologique de l’explicitation des 
types de pressions probablement en cause des dégrada-
tions observées, sont en cours de développement. Leur 
usage va certainement s’accroître à l’avenir, pour fournir 
des éléments de diagnostic en aide à la décision.

La bio-indication est ainsi devenue un outil majeur de 
pilotage et de suivi-évaluation de l’efficacité de la poli-
tique de l’eau. Ce qui a impliqué, pour les méthodes, 
un certain nombre d’exigences et d’enjeux : fiabilité et 
pertinence, faisabilité de leur mise en œuvre à grande 
échelle, robustesse face aux variations naturelles et à 
la diversité des opérateurs impliqués dans la réalisation 
des prélèvements et des analyses, explicitation des fac-
teurs d’incertitude et de variabilité du vivant (variations 
naturelles climatiques et biologiques, spatiales et tem-
porelles, «effet préleveur», évolution des pressions…), 
conformité au strict cadre européen.
Il fallait en outre, bien sûr, que les méthodes soient opé-
rationnelles et les résultats obtenus rapidement, et que 
ces résultats montrent avec une bonne réactivité l’effica-
cité des actions menées de réduction des pressions pour 
la reconquête de la qualité des milieux aquatiques. Ceci 
dans le même temps que ces méthodes se développaient.

Le changement de générations de méthodes : 
un virage particulièrement délicat à négocier

Un moment particulièrement délicat et important a été 
celui de la transition entre le premier et le second cycle 
de programmation et de rapportage de la DCE. Pour les 
cours d’eau, qui représentent le plus grand nombre de 
masses d’eau, la prise en compte des nouveaux indi-
cateurs (I2M2, IBMR, IBD optimisé, IPR+ 4) permit un 
meilleur diagnostic, plus fiable, plus complet, mais qui 
conduisit, mathématiquement, à «déclasser» l’état d’un 
certain nombre de masses d’eau, et donc à dégrader les 
bilans globaux.
Le premier cycle de la DCE a été mené avec les indi-
cateurs disponibles, de qualité et fiables mais encore 
incomplets et ne correspondant plus aux nouvelles pres-
criptions méthodologiques de la DCE. Le nombre de 
données de terrain a également augmenté massivement, 
et ainsi la connaissance de la qualité du milieu s’est amé-
liorée progressivement à un rythme soutenu.
Cette période de développement intense a permis aux 
politiques de l’eau et aux stratégies territoriales de bas-
sin de disposer d’outils plus performants, de nouvelles 
méthodes d’évaluation dotées d’une meilleure capacité 
de diagnostic, plus sensibles également aux pressions 
non seulement physico-chimiques mais également 
toxiques, et hydromorphologiques sur les communautés 
biologiques aquatiques.
L’application de ces nouveaux outils d’évaluation a 
permis d’améliorer la performance de l’évaluation et 
le ciblage des stratégies des bassins et les politiques de 
l’eau. Mais il fallait dans le même temps que ces résultats 
ne conduisent pas à une évaluation trop sévère, que les 
indicateurs «ne déclassent pas trop» l’état des masses 
d’eau, et aussi bien sûr pouvoir expliquer les change-
ments d’état.
Il a donc fallu travailler finement pour permettre la prise 
en compte des nouveaux indicateurs, sans trop dégrader 
les bilans globaux.

Points de vue – La stratégie française  
pour relever le défi de la mise en œuvre des outils  
de la directive cadre européenne sur l’eau

4. I2M2 : indice invertébrés multimétrique; IBMR : indice biologique  
macrophyte en rivière; IBD optimisé : indice biologique diatomées  
optimisé ; IPR+ : indice poisson rivière +.
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Points de vue – La stratégie française 
pour relever le défi de la mise en œuvre des outils 

de la directive cadre européenne sur l’eau

Pour démontrer l’efficacité des politiques menées, et 
que les sommes investies depuis des années ont bien 
permis d’améliorer l’état des eaux, des bilans ciblés ont 
été réalisés, localement (à l’échelle de l’impact réduit 
d’une station d’épuration après travaux) ou globalement 
(à l’échelle d’un syndicat de bassin versant, ou à celle 
des grands bassins hydrographiques au rythme des cycles 
de programmation de six ans).

Au-delà des indicateurs très globaux de la DCE, chaque 
action doit faire l’objet, pour démontrer et faire com-
prendre son efficacité et sa nécessité, d’une analyse spé-
cifique et fine. Pour expliquer finement les effets attendus 
des actions prévues, ou les effets observés des actions 
menées, il convient de montrer selon les cas en quoi 
elles ont permis – ou permettront – d’améliorer l’état 
écologique des milieux sur certains paramètres (phos-
phore, pollutions organiques issues des rejets ponctuels, 
développement des capacités d’auto-épuration et de 
l’aptitude à la biologie du milieu physique...), sans nier 
que cet état s’est parfois ou restera dégradé sur d’autres 
paramètres (nitrates, pesticides, hydrocarbures…), et 
prendre la mesure de ce qui a été fait et de ce qui reste 
à faire.

Lier les outils et l’évaluation de la directive 
cadre européenne sur l'eau à la dimension 
de biodiversité et écosystémique de celle-ci

La très haute technicité de la mise en œuvre de la DCE a 
ainsi reposé sur la mobilisation d’experts, dont les déve-
loppements ont été d’une rapidité remarquable.

Cette technicité indispensable à la définition des inter-
ventions à réaliser pour atteindre les objectifs de bon 
état se heurte cependant à la difficulté de son appréhen-
sion par les acteurs pouvant être concernés (industriels, 
agriculteurs, propriétaires d’ouvrages ou élus) et par la 
société en général. En effet, l’objectif de bon état des 
eaux reste encore souvent compris et résumé comme un 
objectif de qualité chimique ou physico-chimique, éven-
tuellement quantitative. C’est l’eau qui doit être en bon 
état, oubliant que ce sont des indicateurs biologiques, 
ne se limitant pas à la présence de poissons dans les 
rivières, qui représentent le cœur de cible de cette direc-
tive. Celle-ci est encore comprise comme une directive 
sur la ressource en eau alors qu’elle est une directive sur 
les milieux aquatiques et leur biodiversité dont le bon 
état dépend étroitement de conditions hydromorpholo-
giques « fonctionnelles».

Vassilis SPYRATOS
De 2008 à 2012 : Ministère de la Transition écologique,
Direction de l’eau et de la biodiversité, 
Pôle DCE et zones humides. 
Actuellement : Direction départementale des Territoires 
et de la Mer  du Morbihan, 
Service Aménagement de la Mer et du Littoral, 
1 Allée du Général Le Troadec, BP 520, 
F-56019 Vannes Cedex, France 
 vassilis.spyratos@morbihan.gouv.fr

Claire-Cécile GARNIER
Ministère de la Transition écologique,
Direction de l’eau et de la biodiversité, 
Bureau de la ressource en eau, des milieux aquatiques 
et de la pêche en eau douce,
Tour Séquoïa, 1 place Carpeaux, F- 92055 
La Défense Cedex, France. 
 claire-cecile.garnier@developpement-durable.gouv.fr

Les auteurs

Le principe du « one out, all out », qui veut que l’état 
dégradé d’un seul indicateur emporte une évaluation 
d’état dégradé de la masse d’eau, ajoute à l’incompré-
hension des mesures prises si elles n’aboutissent pas à 
une évolution positive visible.
Deux défis se posent alors : 
• faire comprendre cette technicité au plus grand 
nombre et surtout l’importance des processus naturels 
liés au cycle de l’eau structurant les milieux aquatiques 
(zones humides, eaux souterraines, cours d’eau et lacs) 
pour l’atteinte du bon état ;
• réussir à montrer l’évolution positive du fonctionne-
ment écosystémique de ces milieux aquatiques, liée aux 
interventions réalisées, notamment à travers le retour des 
services rendus (auto-épuration, résilience aux séche-
resses, canicules et inondations, augmentation de la 
biomasse, etc.). 
Toutefois, ce n’est pas sur ces éléments que la bonne 
mise en œuvre de la directive est rapportée ni jugée.
L’expertise du lien dynamique, ou disons-le autrement, 
des continuités écologiques, entre les eaux souterraines, 
le sol, les milieux humides, les cours d’eau et la bio-
diversité aquatique, doit être développée pour réduire 
l’écart entre le jugement purement technique du rappor-
tage européen et le jugement politique et sociétal des 
mesures prises et de leurs résultats. Montrer et s’appuyer 
sur la dimension globale et écosystémique de l’objectif 
de bon état des eaux est indispensable à la réussite de 
cette directive cadre. 

Vassilis Spyratos,
Direction de l’eau et de la biodiversité

« En tant qu’animateur du groupe de travail national 
DCE-eaux de surface continentales, de 2008 à 2012, 
j’ai gardé de ces années un souvenir intense des débats 
techniques et stratégiques, et de la qualité des personnes 
impliqués. Il a notamment fallu organiser les avancées 
et questions scientifiques et réglementaires, 
en une politique publique la plus cohérente et efficace 
possible pour les objectifs de préservation 
et de reconquête de la qualité écologique des milieux 
aquatiques. » 

	Témoignage

Les propos recueillis ici n’engagent 
que leurs auteurs, ils n’engagent en rien
le ministère de la Transition écologique.

Note des auteurs
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La mise en œuvre de la directive cadre européenne 
sur l’eau – Quels défis fallait-il relever ? 

Les défis posés par la gouvernance générale
Stéphane Stroffek

La nouvelle gestion par grands districts hydrographiques, 
qui correspond en France métropolitaine  à sept grands 
bassins hydrographiques, traverse plusieurs niveaux de 
compétences aux différentes échelles, nationales, régio-
nales, départementales et locales, l’autorité finale aux 
yeux de l’Europe revenant à l’État. Cela rend nécessaire 
d’œuvrer en permanence à une cohérence d’ensemble, 
pour les questions communes aux sept bassins, sous 
le pilotage du ministère chargé de l’environnement, 
secondé à partir de 2007 par un office technique natio-
nal, l’Office national de l’eau et des milieux aquatiques 
(Onema) aujourd’hui Office français de la biodiver-
sité (OFB), pour conduire les chantiers communs. Il a 
donc fallu construire et animer une articulation néces-
saire entre les niveaux de bassins pour faire exprimer et 
remonter les besoins, les difficultés et contraintes ren-
contrées, produire et mettre à disposition les données 
nécessaires aux travaux, tester et mettre en œuvre les 
différents outils.  Malgré la préexistence de l’organisation 
par grand bassin hydrographique mise en place depuis 
la loi sur l’eau de 1964, le rôle confié aux organismes de 
bassin pour l’élaboration des SDAGE 1 par la loi sur l’eau 
de 1992 et des plans de gestion de la DCE par la LEMA 2

de 2006, ont conféré un avantage certain. Cependant, 
il a fallu renforcer les échanges et consultations tech-
niques par l’instauration de commissions géographiques 
au sein des territoires et instaurer des concertations tech-
niques avec les gestionnaires des sous-bassins versants, 
pour partager les objectifs et les priorités d’action. C’est 
donc une toute nouvelle forme de gouvernance qui a été 
instaurée mariant plus de co-construction locale tout en 
gardant une cohérence générale incombant à l’État et à 
ses établissements publics.
La planification a suivi le rythme soutenu des cycles 
de gestion de six ans, pour produire les documents 
afférents, à savoir le plan de gestion (SDAGE pour la 
France) et le programme de mesures (PdM) qui inven-
torie les mesures de restauration à mettre en œuvre 
pour atteindre les objectifs du plan de gestion. Enfin, 
les outils financiers ont été mis au service de la mise en 
œuvre de cette politique de l’eau ambitieuse, rénovée 
et précisée, pour soutenir en priorité la réalisation des 
mesures de restauration du bon état, en suivre les effets 
et établir des bilans.

Témoignages

Voilà vingt ans que la directive cadre européenne sur l’eau (DCE, 2000/60/CE) s’est invitée 
dans le paysage européen de la gestion des milieux aquatiques, avec pour ambition politique 
l’atteinte du bon état pour toutes les masses d’eau de surface, souterraines et côtières en 2015. 
Au vu des pratiques de gestion alors en vigueur en 2000 dans la plupart des pays européens, la tâche 
était immense pour mettre en œuvre cette directive. Deux témoins privilégiés nous font part 
de leur vécu au cours de cette période, Stéphane Stroffek, chef de service dans le département 
de la connaissance et de la planification à l’Agence de l’eau Rhône Méditerranée Corse 
et Yves Souchon, directeur de recherche émérite à INRAE, directement impliqué dans l’accompagnement 
technique et scientifique de la DCE au sein d’un laboratoire d’hydro-écologie à Lyon.

1. Schéma d’aménagement et de gestion des eaux.
2. Loi sur l’eau et les milieux aquatiques.
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Parmi les défis à relever, il a fallu faire prendre 
conscience aux acteurs des territoires que, plus qu’une 
contrainte imposée «d’en haut», la DCE constituait un
levier puissant pour définir et mettre en œuvre une poli-
tique de l’eau efficace, efficiente et durable. Mais aussi 
que répondre positivement aux enjeux pour l’eau et la 
biodiversité constituait souvent un atout pour le déve-
loppement des territoires, en particulier dans le contexte 
incertain du changement climatique dont les effets sont 
déjà bien visibles. L’exercice de planification par cycles 
de gestion n’a de sens que s’il se traduit effectivement par 
la mise en œuvre des mesures nécessaires à l’atteinte des 
objectifs. Pour cela, il importe que les plans de gestion 
soient élaborés, mis en œuvre et perçus par les acteurs 
et les populations des territoires concernés comme des 
contributions aux projets portés par les territoires, notam-
ment au travers de leur utilité environnementale, écono-
mique et sociale. 

Yves Souchon
L’accompagnement scientifique et technique de la DCE 
que nous avons assuré en fonction des compétences 
de différentes unités du Cemagref 3 s’est produit à une 
ère de profonds changements de la gouvernance d’État, 
avec notamment les réformes de l’ingénierie publique, 
la refonte des grands corps techniques, la création de 
l’Onema. Nous avons dû nous adapter à ces change-
ments, plus habitués que nous étions à apporter un appui 
direct aux échelons ministériels centraux, comme nous 
l’avons pratiqué au fil du temps, notamment pour la mise 
en œuvre de la loi relative à la pêche en eau douce de 
1984, avec des travaux relatifs à l’instauration de débits 
environnementaux (débits réservés) et à la conception 
des schémas départementaux de vocation piscicole et 
halieutique.
Pour assurer au mieux cet accompagnement, nous 
avions constitué une équipe aux compétences pluridis-
ciplinaires, déjà rodée au fonctionnement des structures 
gestionnaires, dont certains des membres ont suivi pas 
à pas l’élaboration du corpus scientifique et technique 
de la DCE, en proposant des solutions et en les testant 
au fil des nombreuses réunions de niveau national, tout 
en étant très présents dans les groupes européens thé-
matiques chargés de l’harmonisation des méthodologies.
Cette forme d’appui à une politique publique que nous 
avons exercé pleinement pendant ce temps long a 
par contre eu plus de mal à être évaluée positivement 
face à des critères plus académiques de publications 
internationales.

Les défis scientifiques et techniques 
La refonte complète de la surveillance
Stéphane Stroffek

Le contenu de la surveillance a dû être entièrement revu 
et complété pour satisfaire à la DCE. Un réseau à voca-
tion pérenne a été mis en place à partir de 2006 appelé 
« réseau de contrôle de surveillance – RCS ». La struc-
ture des réseaux a été modifiée pour passer d’un réseau 
essentiellement construit sur le suivi des effets des rejets 
de pollution à des réseaux plus représentatifs, à la fois de 
la diversité des pressions humaines et de la structure géo-
graphique des bassins versants. Ce réseau est complété 

par une surveillance des masses d’eau qui subissent des 
pressions susceptibles d’empêcher qu’elles atteignent le 
bon état (le contrôle opérationnel – CO), ainsi que par 
un réseau pérenne de sites dits « de référence » visant
des sites non ou très peu anthropisés, et permettant d’en 
suivre les évolutions temporelles, notamment sous l’effet 
des changements climatiques en cours. 

Yves Souchon
Nous avons aidé à spatialiser et dimensionner le nouveau 
réseau, grâce à la connaissance antérieure acquise sur 
les hydro-écorégions françaises (HER), que nous avons 
croisées avec les rangs des cours d’eau (proxy de leur 
taille), pour en donner une structure éco-géographique 
pertinente. 
Au final, ce sont 1587 stations, soit une station tous les 
cent trente kilomètres de linéaire qui ont été retenues 
pour le RCS après arbitrage par rapport à un scénario à 
trois mille qui avait été avancé. Un travail complémen-
taire a permis de sélectionner 336 sites pour le réseau de 
référence. À cela ont été ajoutés les sites pour le contrôle 
opérationnel (en plus de ceux déjà repris dans le RCS 
pour garantir sa représentativité), soit 2808 sites supplé-
mentaires en 2021, portant le nombre de sites surveillés 
au titre de la DCE au niveau national à 4634.  

L’échelle d’intégration de l’information 
et de rapportage européen 4

Stéphane Stroffek
Il a fallu décliner concrètement une notion totalement 
nouvelle : la masse d’eau, traduction relativement peu 
communicante des termes Water Body. La DCE a défini 
par cette notion la précision spatiale attendue par le 
niveau européen pour évaluer l’état des milieux aqua-
tiques (cours d’eau, plans d’eau, eaux de transition sau-
mâtres et eaux côtières) et rendre compte des politiques 
de restauration mises en œuvre en application des plans 
de gestion (SDAGE pour la France) et des programmes 
de mesures de restauration demandés par la DCE sur 
trois cycles de six ans sur la période 2010-2027. Et parce 
qu’à une masse d’eau ne peut être associée qu’une 
seule classe d’état écologique et que cet état doit rendre 
compte des effets des pressions humaines évalués par 
comparaison à des références non perturbées, un pre-
mier travail a consisté à définir les critères pour délimiter 
les masses d’eau : changements de types naturels et pré-
sence de pressions majeures. Le défi consistait à utiliser 
des couches d’informations homogènes pour l’ensemble 
du territoire national pour rapidement proposer ce cadre 
général, indispensable à la production du référentiel 
des masses d’eau qui devait être utilisé pour produire 
en 2005 les états des lieux des grands bassins hydrogra-
phiques, documents préparatoires aux premiers plans de 
gestion 2010-2015. 

Yves Souchon
La notion d’échelle spatiale et surtout sa maitrise sont 
primordiales dans toutes les approches écologiques. 
La maille standard de la masse d’eau est commode à 
l’échelle européenne, mais souvent trop grande pour 
représenter efficacement la variabilité intra maille et 

Témoignages –La mise en œuvre de la directive cadre 
européenne sur l’eau – Quels défis fallait-il relever ?

3. L’institut est devenu Irstea en 2012 puis INRAE en 2020.
4. Bilan régulier de l’ensemble du processus à l’Europe.

Témoignages
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cibler au mieux des altérations ou rejets à corriger. Ce 
point est discuté plus en détail dans l’article sur Syrah 
(voir l'article de Valette et al., p. 56-65 dans ce même
numéro). La solution technique repose dans la construc-
tion de couches d’informations numérisées, élaborées 
chacune à leur grain pertinent, puis manipulées sous sys-
tème d’information géographique, et agrégées ou désa-
grégées à différentes échelles en fonction des besoins.

La refonte des méthodes de bio-indication
Stéphane Stroffek

La traduction concrète d’état, et plus particulièrement 
d’état écologique, est rapidement apparue comme un 
défi majeur à relever, aussi bien pour aboutir à une com-
préhension commune que pour en donner les modalités 
d’application. L’atteinte du bon état écologique pour 
toutes les masses d’eau en 2015 a vite été comprise 
comme le principal enjeu, au moins en termes de com-
munication, même si elle ne constitue qu’un des quatre 
objectifs de la DCE : (i) non-dégradation, (ii) réduction 
des rejets et émissions de substances (micropolluants 
minéraux et organiques), (iii) réduction des pressions de
toutes natures  pour la restauration des milieux et l’at-
teinte du bon état et (iv) respect des objectifs attachés aux 
zones protégées. Très rapidement, des groupes de travail 
européens ont produit des recommandations 5 pour pré-
ciser ce que recouvre cette notion d’état écologique et la 
manière d’en définir chacune des cinq classes. 
Pour appliquer en France ces recommandations et pro-
duire les indicateurs pour chacun des éléments de qua-
lité requis, il a fallu rapidement rendre compatibles les 
indicateurs biologiques déjà utilisés (par exemple, ceux 
concernant les diatomées et les macro-invertébrés) et en 
produire de nouveaux (par exemple, pour les poissons). 
L’enjeu était de proposer des bioindicateurs répondant à 
la plus large gamme de pressions anthropiques possible 
et de fournir une interprétation de ces indicateurs par 
une discrétisation en cinq classes d’une mesure de l’écart 
avec les valeurs des indices biologiques observées en 
conditions non ou très peu perturbées. On n’en était pas 
là pour la très grande majorité des indicateurs utilisés 
à la fin des années 1990 : pour les macro-invertébrés 
des cours d’eau, l’indicateur IBGN 6 était principalement 
construit autour de la réponse aux pollutions par les 
matières organiques et oxydables et son interprétation 
se faisait par comparaison à une valeur unique. Dans 
un premier temps, l’interprétation a dû être régionalisée 
(IBGN-DCE) puis un autre indicateur, sensible à une plus 
large gamme de pressions, a été développé (I2M2 7). 

Yves Souchon
La notion d’état écologique a fait couler beaucoup 
d’encre et a eu beaucoup de détracteurs. Parmi ceux-
ci, on rencontre les nostalgiques de l’évaluation par les 
critères physico-chimiques, certes plus simples à mani-
puler avec des valeurs seuils, mais très incomplets par 
rapport à l’ambition d’une approche plus intégratrice. 
Également ceux qui y ont vu très (trop ?) vite une emprise 
hégémonique de la défense de la nature au détriment des 
autres usages en vigueur. Or, l’évaluation basée sur les 
réponses biologiques de différents groupes est une assu-
rance pour disposer de capteurs intégrateurs efficaces 
révélant des dysfonctionnements qui échappent au suivi 
partiel d’autres paramètres. Remettrait-on en cause le 

rôle historique d’alerte des canaris dans la mine, ou des 
truitomètres dans les usines d’eau potable ? L’état écolo-
gique sert de révélateur de situations qu’il s’agit ensuite 
de comprendre et de contextualiser avec l’hydromorpho-
logie, la physico-chimie et les pressions. 
D’un point de vue scientifique, l’adaptation des diffé-
rents bioindicateurs a mobilisé plusieurs équipes, et a 
représenté le poste majoritaire en volume de travail. Plu-
sieurs exemples de développement sont détaillés dans ce 
numéro. S’y ajoutent tous les travaux de normalisation, 
de formation aux nouveaux outils, et de représentation 
au sein de la structure commune Aquaref, qu’ont assuré 
ou assurent encore les spécialistes des méthodes.

L’appréciation des pressions
Stéphane Stroffek

La DCE a aidé à raisonner de façon globale en établis-
sant d’une part l’état des hydrosystèmes par les méthodes 
évoquées, et en caractérisant d’autre part les pressions 
humaines susceptibles d’être à l’origine de cet état pour 
l’ensemble du territoire national. Si les rejets polluants 
ponctuels urbains et industriels étaient relativement bien 
caractérisés et leurs impacts modélisés par les outils uti-
lisés et parfois développés dans chacun des grands bas-
sins, il n’en était pas de même s’agissant des pressions sur 
l’hydrologie et la morphologie ainsi que sur la connec-
tivité entre masses d’eau. Le système relationnel d’audit 
de l’hydromorphologie des cours d’eau (Syrah-CE pour la 
métropole, Rhum pour les départements d’outremer), les 
outils de caractérisation des zones littorales et des berges 
de plans d’eau (CharLi et AlBer) sont des exemples d’in-
novations dans ce domaine. L’enjeu était non seulement 
de caractériser chaque masse d’eau, mais également de 
produire des données à différentes échelles pour infine
fournir des risques d’altération des processus physiques 
qui tiennent compte des emboitements d’échelles. 
Ces outils auront permis d’éviter le piège potentiel de 
l’échelle de la masse d’eau, en proposant des diagnostics 
à des échelles plus larges et plus pertinentes pour bien 
identifier les causes pouvant empêcher l’atteinte du bon 
état. Dès le début des années 2000, le distinguo avait été 
clairement fait entre deux principales échelles que sont 
la masse d’eau – identifiée comme une unité spatiale 
d’évaluation, d’une part – et le bassin versant – identifié 
comme étant en général la bonne échelle de gestion, 
d’autre part. Pour les pollutions diffuses, divers outils ont 
été proposés pour évaluer les risques liés aux usages et 
émissions de nutriments ou de pesticides ; ils ont parfois 
été jugés peu satisfaisants. D’autres approches ont pu 
être proposées par les bassins pour mettre en relation 
l’occupation des sols et les pratiques dans les territoires 
et certains descripteurs de l’état des milieux. L’intérêt de 
ces outils est qu’ils permettent de porter un premier dia-
gnostic sur les risques pesant sur les masses d’eau. Celui-
ci est ensuite mis à la consultation des acteurs locaux 
pour préciser ou ajuster le diagnostic, ce qui permet de 

Témoignages –La mise en œuvre de la directive cadre  
européenne sur l’eau – Quels défis fallait-il relever ?

5. WFD guidance : documents en appui à la stratégie de mise 
en œuvre commune voulue par la Commission européenne, 
travaux du Comité européen de normalisation – CEN.
6. Indice biologique global normalisé.
7. Indice invertébrés multimétrique.
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garantir la traçabilité et la transparence des états des 
lieux des grands bassins, mais aussi la meilleure appro-
priation possible de ces diagnostics qui constituent le 
socle sur lequel se construisent ensuite les programmes 
de mesures de restauration. 
La cohérence et l’articulation entre l’évaluation de 
l’état des masses d’eau et la caractérisation des pres-
sions constituent un enjeu majeur. Comme on l’a vu, 
les bioindicateurs développés l’ont été pour rendre 
compte des effets des activités humaines sur la struc-
ture et la composition des peuplements. Des travaux 
ont été engagés et sont encore en cours pour mieux 
apprécier le rôle de soutien des éléments de qualité non 
biologiques (paramètres de la physico-chimie, descrip-
teurs de l’hydromorphologie) aux éléments de qualité 
biologiques. Il s’agit en effet de consolider les évalua-
tions qui, depuis la publication de la DCE, donnent la 
primauté à la biologie pour apprécier l’état écologique 
des milieux aquatiques.  

Yves Souchon
Pour relever des défis concernant les dimensions phy-
siques des hydrosystèmes, entièrement nouveaux à 
l’échelle de tout un pays, les équipes ont tout construit, 
depuis la sélection des données pertinentes, les pro-
tocoles d’acquisition, soit sur le terrain, soit dans des 
couches géographiques numérisées, leur bancarisation, 
et leur traitement. Ceci est développé dans certains des 
articles du présent numéro. Ce fut l’occasion d’introduire 
des logiques nouvelles de raisonnements plus probabi-
listes dans un univers technique et scientifique dominé 
par des approches mécanistes très paramétrées.
Par ailleurs, la thématique rejoint le champ des travaux 
scientifiques sur les effets combinés des stresseurs mul-
tiples qui sont en forte croissance depuis 2010. L’ac-
cès privilégié aux données nationales nouvellement 
acquises, et surtout la très bonne connaissance de leur 
nature, de leur pertinence et de leurs limites, nous a 
permis différentes explorations des relations pressions-
impacts très complexes, qui reste un thème à poursuivre.

Modélisations des relations pressions impacts
Stéphane Stroffek

La modélisation de l’état des eaux à partir de la connais-
sance des pressions des activités humaines et des facteurs 
de forçage naturels constituent un enjeu très fort pour 
fiabiliser l’évaluation de l’état des masses d’eau, notam-
ment quand on extrapole les observations faites sur un 
site à l’ensemble d’une masse d’eau, ou quand on doit 
évaluer l’état de masses d’eau qui ne sont pas surveillées. 
Cette voie a déjà été explorée en partie par Villeneuve et 
ses collègues pour les cours d’eau (voir l'article de Ville-
neuve et al., p.38-43 dans ce même numéro) : elle ouvre 
des perspectives pour améliorer la surveillance et mieux 
caractériser les pressions humaines les plus significatives. 
Les travaux seront à poursuivre pour renforcer la cohé-
rence entre l’évaluation des pressions estimées comme 
pouvant empêcher l’atteinte du bon état et l’évaluation 
de l’état des eaux d’une part, et permettre d’apprécier 
les incidences sur cet état de scénarios d’évolution des 
pressions, d’autre part.
Ces travaux sont également nécessaires, mais pas suf-
fisants à eux seuls, pour éclairer les gestionnaires sur 
l’ambition à donner aux actions de restauration qu’ils 
auraient à engager pour une amélioration significative 
des communautés aquatiques. Pour ce faire, les apports 
de la modélisation doivent se conjuguer avec les études 
et les retours d’expérience locaux pour mieux com-
prendre quels sont les critères et les conditions d’effica-
cité des mesures de restauration. Dans cette perspective, 
des prescriptions ont été proposées pour constituer la 
base minimale de production de données de monito-
ring des effets de la restauration venant alimenter une 
base de données nationale exploitable, gérée par l’OFB, 
permettant un retour d’expérience sur ces « sites de 
démonstration».

Yves Souchon
La modélisation des relations pressions-impacts est le 
prolongement naturel des travaux entrepris sur l’aide à la 
caractérisation des pressions. Nous avons proposé pour 

	En France, les cours d’eau sont riches d’une grande 
diversité de milieux naturels qui peuvent être impactés 
par un large panel de pressions anthropiques.

© V. Pagneux - INRAE
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cela différents cadres méthodologiques, l’un à base de 
régressions PLS (Partial Least Squares projection to latent 
structures), l’autre à base de réseaux bayésiens et publié 
ces premiers travaux. Ils demanderaient d’autres explo-
rations. Certaines sont en cours avec l’inclusion de don-
nées sur la biodisponibilité de certains toxiques, d’autres 
se feront au fur et à mesure de l’enrichissement des jeux 
de données (durée des séries, nature des paramètres…).

En guise de conclusion
Stéphane Stroffek

Nous avons rappelé les travaux engagés dès la publica-
tion de la DCE pour valoriser le plus possible les infor-
mations et données existantes et disponibles, et jeter 
les bases techniques du premier plan de gestion 2010-
2015 puis affiner les outils proposés au fil des deux 
autres cycles de gestion et leur donner du sens au regard 
non seulement de l’état des milieux mais aussi de leur 
fonctionnement. 

Au fil de ces vingt dernières années, sont apparues des 
évolutions technologiques considérables : images satel-
litaires, télédétection et imagerie haute résolution, usage 
de drones, utilisation de l’ADN – dont l’ADN environne-
mental, etc., qui devraient considérablement faire aug-
menter les unités d’information à partir desquelles les 
diagnostics de risque et d’état pourront être établis. Ces 
outils sont/seront mis au service de l’intelligence collec-
tive mobilisée pour appuyer la mise en œuvre de la DCE, 
en France et en Europe. 

Deux points de vigilance resteront, en l’état actuel du 
contenu de la règlementation et notamment celui de la 
DCE : l’état écologique est un indicateur qui exprime
un objectif à atteindre (ou à défaut, vers lequel il faut 
tendre). La limite du bon état écologique n’a pas grand-
chose à voir avec la science, si ce n’est qu’elle devrait 
permettre de repérer une zone (et non pas une limite 
précise) qui peut constituer un point de bascule entre 
un fonctionnement résilient et un fonctionnement qui 
ne l’est pas. Il s’agit surtout d’un compromis politique, 
construit sur des bases techniques. Cette limite devrait 
permettre de définir la valeur cible de l’indicateur à 
atteindre pour définir les conditions de conciliation des 
activités humaines avec le maintien de milieux aqua-
tiques résilients et en bon fonctionnement. La question 
est difficile dans le contexte actuel où les effets du chan-
gement climatiques sont déjà très présents. 

L’état écologique et ses métriques constitutives sont la 
résultante, parfois différée dans le temps et/ou l’espace, 
du développement de pressions ou de mesures de res-
tauration, par ailleurs bruités par une variabilité natu-
relle. De ce fait, son interprétation n’a de sens que sur un 
pas de temps de l’ordre de quinze à vingt ans : l’utiliser
comme indicateur de résultat d’une politique sur des 
pas de temps courts (évaluation sur trois années de don-
nées, bilans établis tous les six ans) constitue un para-
doxe. Les bénéfices sur l’environnement de la politique 
de l’eau s’apprécient sur le temps long : cela a bien été 
démontré pour les actions de réduction de la pollution 
par les matières organiques ou les nutriments dont les 
effets sur les paramètres de la physicochimie de l’eau 
sont visibles sur un pas de temps d’au moins vingt ans. 

Ceci est d’autant plus vrai pour un indicateur tel que 
l’état écologique très intégrateur puisqu’il est construit 
sur une large gamme de compartiments biologiques et 
ne peut évoluer que si tous les compartiments évoluent 
d’au moins une classe. 

Pour toutes ces raisons, l’état écologique observé sur 
une masse d’eau ne peut à lui seul constituer un indi-
cateur sur l’opportunité à agir ou à ne pas agir. Cette 
opportunité doit plutôt résulter de l’analyse des risques 
liés aux pressions en présence et à leurs effets les plus 
probables évalués sur la base de relations statistiques 
entre pressions et états établies sur la base des données 
disponibles, ou à produire pour améliorer ces relations. 

Yves Souchon
La littérature scientifique en écologie répète à l’envi qu’il 
est nécessaire de promouvoir des approches plus holis-
tiques, avec une inflation de néologismes tels que « river-
scape », hydrosystèmes complexes et plus récemment 
macrosystèmes. Mais rares sont encore ces types d’ap-
proche déployés en vraie grandeur. La DCE nous a offert 
l’opportunité d’accompagner une politique publique à 
l’échelle de tout un pays, très diversifié géographique-
ment et humainement, plus que beaucoup d’autres pays 
européens. J’espère que nous y avons apporté une aide à 
la réalisation et des outils utiles. 
Les jeux de données des réseaux de surveillance opéra-
tionnelle, tels qu’ils sont déployés, avec des stations fixes 
pérennes et non tirées au sort à chaque inventaire de 
qualité (logique en vigueur par exemple aux États-Unis), 
constituent un observatoire très précieux des évolutions 
temporelles des communautés aquatiques, notamment 
au cours des dix à quinze dernières années très marquées 
par des périodes de fortes températures, et une hydrolo-
gie des extrêmes bousculée. 
Par ailleurs, la caractérisation du cadre physique et de 
ses risques d’altération a permis de mieux maitriser les 
contraintes existantes et d’en apprécier le degré de réver-
sibilité. Il a aussi enrichi l’analyse des réponses écolo-
giques des différents groupes à la base de l’établissement 
de l’état écologique. De nombreux prolongements sont 
envisageables, qui concernent la définition d’enveloppes 
spatiales de protection et leur vulnérabilité (ex. : réser-
voirs biologiques), l’appréciation du degré de résilience 
actuel des différents tronçons de cours d’eau, la carac-
térisation de la sensibilité aux changements globaux de 
ces tronçons sous différents scénarios…
La vie des hydrosystèmes ne sera jamais un mésocosme 
tranquille… 

Yves SOUCHON
INRAE, UR RiverLy,  
5 rue de la Doua, CS 20244, 
F-69625 Villeurbanne, France.  
 yves.souchon@inrae.fr

Stéphane STROFFEK
Agence de l’eau Rhône Méditerranée Corse,  
2,4 allée de Lodz, F-69363 Lyon Cedex 07, France. 
 stephane.stroffek@eaurmc.fr
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Les eaux doivent atteindre un bon état chimique et écologique afin de protéger la santé de l’homme, 
l’approvisionnement en eau, les écosystèmes naturels et la biodiversité.
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Partage d’expériences d’EDF sur la mise en œuvre 
de la directive cadre européenne sur l'eau

ans les barrages et lacs de retenues 
qu’EDF exploite, l’entreprise gère 75 % 
des eaux de surface de France métro-
politaine. Principalement dédiée à l'ali-
mentation des centrales hydrauliques, 
la ressource en eau assure également le 

refroidissement des centrales thermiques ou nucléaires. 
Au-delà des activités industrielles du groupe EDF, l'eau 
est aussi partagée et redistribuée pour plusieurs usages 
(eau potable pour les villes, irrigation pour les agricul-
teurs, pratique des sports d'eau vive). La gestion parta-
gée de l'eau se fait en concertation avec les différentes 
parties prenantes, en particulier les collectivités locales 
et les agences de l’eau. En tant qu’usager et gestionnaire 
d’eaux de surface, EDF contribue pleinement à l’atteinte 
du bon état écologique défini dans le cadre de la direc-
tive cadre européenne sur l’eau (DCE).
L'évaluation de l’état écologique des masses d’eau est 
réalisée à travers l'utilisation d'indicateurs biologiques. 
Tous les compartiments biologiques, tels que les dia-
tomées, les macro-invertébrés, les macrophytes et les 
poissons sont concernés et doivent être intégrés dans 
l’évaluation. La circulaire de juillet 2005 (Ministère de 
l'Écologie et du Développement durable, 2005) men-
tionne les trois indicateurs biologiques retenus pour la 
définition du bon état écologique des cours d’eau à cette 
date, notamment l’indice poissons rivière (IPR) pour les 
poissons. L’IPR est alors un indicateur très récent, norma-
lisé en 2004 par l’AFNOR puis révisé en 2011 (AFNOR, 
2011). Il satisfait en partie aux exigences de la DCE, 
notamment car sa note reflète l’écart entre le peuple-
ment de poissons observé et le peuplement théorique de 
référence attendu en situation pas ou très peu impactée. 
L’IPR a été développé à partir des échantillonnages dis-
ponibles, principalement localisés sur des cours d’eau 
de taille petite à moyenne. Or les aménagements de 
production d’électricité sont situés en grand cours d’eau 
pour les CNPE (centre nucléaire de production d’électri-
cité) et majoritairement en petit cours d’eau de montagne 
pour les aménagements hydroélectriques. Ces contextes 

piscicoles sont très peu représentés dans le jeu de don-
nées de modélisation de l’IPR. EDF s’interroge alors sur 
la réponse de l’IPR aux pressions à proximité des amé-
nagements de production d’électricité (spécificité, perti-
nence…). La direction «Recherche et développement» 
d’EDF (EDF R&D) s’est donc mobilisée dès la transpo-
sition en loi française de la DCE en 2004 (Journal offi-
ciel de la République française, 2004) pour fournir une 
expertise sur les bioindicateurs à appliquer, notamment 
pour le compartiment poissons.

Expertise EDF R&D 
sur les bioindicateurs poissons

Différentes applications de l’IPR ont été menées par EDF 
R&D, en collaboration avec l’Office français de la biodi-
versité (OFB, ex Onema) dans deux contextes piscicoles : 

• peuplement piscicole de grand cours d’eau à proxi-
mité du CNPE de Bugey sur le Rhône (Delattre et Saba-
ton, 2005) ;

• peuplement typique des zones salmonicoles, dominé 
par la truite, à proximité d’aménagements hydroélec-
triques (Tissot et Sabaton, 2007). 

L’objectif était d’évaluer la variabilité interannuelle de 
l’indicateur dans ces contextes d’intérêt pour EDF. Ces 
applications ont été rendues possibles grâce aux suivis à 
long terme (sur plusieurs décennies) financés par EDF à 
proximité de certains aménagements exploités.

L’application de l’IPR a été réalisée dès 2005 sur les 
données recueillies de 1979 à 2003 sur le Rhône dans 
le cadre du suivi hydro-écologique du CNPE de Bugey 
(Delattre et Sabaton, 2005). Cette application sur un 
grand cours d’eau abritant un peuplement dominé par le 
spirlin (Alburnoides bipunctatus), le chevaine (Squalius 
cephalus), le hotu (Chondrostoma nasus) et le barbeau 
(Barbus barbus), a montré de très fortes variations inter- 
annuelles de l’indice : la classe de qualité donnée par 
l’IPR varie de très bonne certaines années à très mauvaise 
pour d’autres (figure ).

Focus

D

Dans le cadre de la mise en œuvre de la directive cadre européenne sur l’eau, EDF a mobilisé 
ses équipes de recherche pour apporter une expertise sur les bioindicateurs poissons retenus 
pour l'évaluation de l'état écologique des masses d'eau. Menés en collaboration avec INRAE 
et l'Office français de la biodiversité, des travaux sur l'application de l'indice poisson rivière 
dans plusieurs contextes piscicoles situés à proximité d'aménagements de production d'électricité 
ont permis de cerner les limites d’application et de tester la robustesse de cet indicateur,
contribuant ainsi à sa notice d’utilisation.

::::::::::::::::::: Sciences Eaux & Territoires n°37 – 2021 

12
Directive cadre européenne sur l’eau 
Bilan de vingt années de recherche pour  
la reconquête de la qualité des masses d’eau 

12



 Évolution de l’indice poissons rivière (IPR) en amont et en aval du CNPE de Bugey de 1979 à 2003 (Delattre et Sabaton, 2005).

Cette application de l’IPR en grand cours d’eau pose la 
question de la variabilité de l’échantillonnage et/ou du 
peuplement, du choix des références et des métriques 
à retenir pour les grands milieux, et par conséquent 
de l’interprétation des notes de l’indice à ce type de 
cours d’eau. Un nombre d’espèces inférieur à 10 ou un 
nombre total d’individus pêchés inférieur à 170 entraîne 
systématiquement une mauvaise note. Ces éléments ont 
permis de mettre en évidence avec INRAE (ex Irstea) une 
stabilisation de l’indice à partir d’un nombre de poissons 
pêchés de l’ordre de 200 à 300 individus. Il semble alors 
que pour un cours d’eau tel que le Rhône, il y aurait un 
nombre minimal de poissons à pêcher pour avoir une 
image correcte du peuplement. Ce résultat interroge éga-
lement la représentativité de l’échantillonnage par pêche 
électrique en grand milieu.
L’IPR a ensuite été appliqué sur 18 stations situées en 
zone salmonicole, à partir de 136 échantillonnages 
menés entre 1994 et 2005 (Tissot et Sabaton, 2007). Sur 
ces stations, le peuplement de poissons est composé 
majoritairement de truite commune (Salmo trutta). L’IPR 
donne une qualité presque toujours bonne à très bonne 
pour l’ensemble des échantillonnages, conformément 
aux avis d’experts généralement donnés pour ces cours 
d’eau de montagne, impactés ponctuellement par des 
aménagements hydroélectriques à faible capacité de 
stockage. Par ailleurs, la note de l’IPR est moins variable 
que les fluctuations interannuelles de densités observées. 
Il permet donc de juger de manière stable la qualité de 
ces stations où les densités de poissons sont naturelle-
ment très fluctuantes. Pour autant, l’IPR semble parfois 
ne pas évaluer correctement la population attendue. 
C’est le cas pour certaines stations d’étude considérées 
par les experts locaux comme des tronçons «à truite» en

raison de leurs caractéristiques morphologiques et abri-
tant effectivement un peuplement à majorité de truite ; 
l’IPR y prédit pourtant un peuplement mixte, représen-
tatif de tronçon de rivière plus aval. Il conviendrait sans 
doute de vérifier les caractéristiques des stations de ce 
type situées dans ces mêmes régions, qui sont utilisées 
pour calibrer les modèles de référence. Il paraîtrait éga-
lement intéressant d’étudier plus finement l’influence de 
certains prédicteurs (largeur, profondeur) du peuplement 
théorique de l’indicateur, qui sont sensibles aux modifi-
cations anthropiques du milieu et peuvent conduire à 
certains biais lors de la prédiction du peuplement théo-
rique. Enfin, le poids de la présence de quelques indivi-
dus d’une ou deux espèces dites «accompagnatrices» 
dans les cours d’eau salmonicoles est élevé par rapport 
au poids du paramètre «densité», ce qui n’est pas adapté 
pour ces petits cours d’eau à population monospécifique. 
Il faut en effet noter ici l’importance, en terme de réponse 
de l’IPR, de la présence de ces espèces peu abondantes 
(et souvent également peu réactives à l’électricité utili-
sée lors des échantillonnages, comme le chabot et l’an-
guille). Cela pose la question de la représentativité du 
peuplement échantillonné quand on utilise, comme c’est 
le cas, les résultats du seul premier passage de pêche.
Dans le cadre de la mise en place de la DCE, un regrou-
pement européen de chercheurs et de gestionnaires a 
proposé de développer un indice européen d’évaluation 
de la qualité des cours d’eau à partir du peuplement 
de poissons dans le cadre du programme FAME (Deve-
lopment, Evaluation & Implementation of a Standar-
dised Fish-based Assessment Method for the Ecological 
Status of European Rivers). L’indice poisson européen 
(European Fish Index ou EFI) a ainsi vu le jour en 2004 
(FAME, consortium 2005). Il a permis de réaliser l’exer-

Focus  – Partage d’expériences d’EDF sur la mise en œuvre  
de la directive cadre européenne sur l'eau
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cice d’intercalibration des indicateurs poissons proposés 
par chaque État membre pour l’évaluation de l’état éco-
logique des cours d’eau. Il était également destiné aux 
États membres qui ne souhaitaient pas développer leur 
propre indicateur national. L’application de cet indice a 
été réalisée sur les mêmes sites que l’IPR, dans le but de 
mieux cerner la réponse respective de ces deux indices 
(Tissot, 2009).
L’indice poisson européen, du fait de sa construction 
(indice composé de la moyenne et non plus de la somme 
des métriques le constituant, élaboration à l’échelle 
européenne), présente des variations interannuelles plus 
tamponnées que l’indice poisson français (figure ). 
L’EFI permet de juger de manière stable la qualité d’une 
station soumise naturellement à de fortes fluctuations 
interannuelles du peuplement. Ce résultat est un élé-
ment clef car l’évaluation de l’état écologique doit inté-
grer ces fluctuations naturelles sans pénaliser les années 
limitées naturellement par les conditions climatiques 
défavorables par exemple. En tronçon salmonicole natu-
rellement à faible richesse spécifique, la présence d’une 
espèce supplémentaire une année peut engendrer une 
diminution de la qualité estimée par l’EFI, notamment 
si cette espèce est synonyme de perturbation du milieu.

Travail collaboratif avec INRAE et l’OFB
L’ensemble de ces travaux a été mené en étroite collabo-
ration avec l’équipe INRAE en charge du développement 
de l’IPR et avec l’OFB en charge de son application. Tous 
les rapports produits sur le sujet sont en accessibilité libre 
(sur demande). Ces applications sur un large jeu de don-
nées ont permis de mieux cerner les limites d’application 
et la robustesse de ces indicateurs. Ils ont contribué à la 
notice d’utilisation de l’IPR, publiée en 2006 par l’OFB 
(Belliard et Roset, 2006), dans laquelle est mentionnée 
que l’IPR est un «outil global qui fournit une évaluation 
synthétique de l’état des peuplements piscicoles» et qu’il 

«ne peut en aucun cas se substituer à une étude détail-
lée destinée à préciser les impacts d’une perturbation 
donnée ». L’OFB précise en outre que « dans les cours
d’eau les plus grands, les résultats de l’IPR doivent être 
considérés avec prudence du fait du très faible nombre 
de stations de ce type utilisées pour la mise au point 
des modèles de référence». Enfin, ce document note que
l’IPR « se révèle relativement peu sensible dans le cas 
des cours d’eau naturellement pauvres en espèces (une 
à trois espèces)».

Mise en perspective de ces travaux
Les indices poissons développés pour l’évaluation de 
l’état écologique des masses d’eau dans le cadre de la 
DCE fournissent une évaluation synthétique de l’état des 
peuplements piscicoles, adaptée à une inter-comparai-
son des cours d’eau à large échelle. Quant à l’évaluation 
de l’impact d’une perturbation donnée, comme la pré-
sence et l’exploitation des aménagements de production 
d’électricité, elle ne peut être réalisée qu’à travers un 
diagnostic fin de manière à successivement :

• caractériser le linéaire impacté (empreinte spatiale de 
l’impact) ;

• identifier les activités anthropiques et le contexte 
naturel (morphologique, biogéographique, géologique, 
climatique), qui sont à l’origine, respectivement des pres-
sions exercées et de la sensibilité du milieu récepteur ;

• évaluer le niveau de perturbation qui résulte de la 
combinaison des pressions et de la sensibilité du milieu 
récepteur ;

• identifier comment les pressions générées se traduisent 
dans des milieux le plus souvent multi-impactés et en 
évolution en raison des changements globaux.

Les incertitudes sur l’évaluation de l’état écologique 
issue des bioindicateurs conduisent l’État français à se 
baser essentiellement sur l’évaluation des pressions pour 

 Évolution de l’European Fish Index (EFI) en amont et en aval du CNPE de Bugey de 1979 à 2003 (Tissot, 2009).

Focus  – Partage d’expériences d’EDF sur la mise en œuvre  
de la directive cadre européenne sur l'eau

::::::::::::::::::: Sciences Eaux & Territoires n°37 – 2021 

14
Directive cadre européenne sur l’eau 
Bilan de vingt années de recherche pour  
la reconquête de la qualité des masses d’eau 

14



Laurence TISSOT-REY et Véronique GOURAUD
EDF R&D, département LNHE France, 
6 quai Watier,
F-78401 Chatou Cedex, France. 
 laurence.tissot@edf.fr 
 veronique.gouraud@edf.fr

Les auteurs

AFNOR, 2011, Qualité de l'eau. Détermination de l'indice poissons rivière (IPR), T 90-344, 17 p.
BELLIARD, J., ROSET, N., 2006, L’indice poissons rivière (IPR) : Notice de présentation et d'utilisation, Conseil Supérieur 

de la Pêche, 24 p.
DELATTRE, C., SABATON, C., 2005, Indice poisson français - Premières applications sur le site de Bugey, EDF R&D, 25 p.
FAME consortium, 2005, Manual for the application of the European Fish Index - EFI. A fish-based method to assess the 

ecological status of European rivers in support of the Water Framework Directive, 92 p.
JOURNAL OFFICIEL DE LA RÉPUBLIQUE FRANÇAISE, 2004, Loi n° 2004-338 du 21 avril 2004 portant transposition de la 

directive 2000/60/ CE du Parlement européen et du Conseil du 23 octobre 2000 établissant un cadre pour une politique 
communautaire dans le domaine de l'eau, 2004-338, 3 p.

MINISTÈRE DE L'ECOLOGIE ET DU DÉVELOPPEMENT DURABLE, 2005, Décret n°2005-475 du 16 mai 2005 relatif aux 
schémas directeurs d'aménagement et de gestion des eaux, 2005-475, 6 p.

MINISTÈRE DE L'ÉCOLOGIE ET DU DÉVELOPPEMENT DURABLE, 2005, Circulaire DCE 2005/12 relative à la définition du « 
bon état » et à la constitution des référentiels pour les eaux douces de surface (cours d’eau, plans d’eau), en application de 
la directive européenne 2000/60/DCE du 23 octobre 2000, ainsi qu’à la démarche à adopter pendant la phase transitoire 
(2005-2007), DE / MAGE / BEMA 05 / n° 14, 17 p.

TISSOT, L., 2009, Indice Poisson Européen (EFI) : Application sur sept sites hydroélectriques et sur le Rhône - 
Comparaison des résultats avec ceux obtenus avec l'Indice Poisson Rivière (IPR), EDF R&D, 72 p.

TISSOT, L., SABATON, C., 2007, Indice poisson français - Application sur 7 sites hydroélectriques, EDF R&D, 59 p.

En savoir plus...

1. https://www.gesteau.fr/presentation/sdage
2. https://www.merlittoral2030.gouv.fr/comprendre/de-quoi-se-compose-le-document-strategique-de-facade-dsf

orienter la gestion des milieux aquatiques (notamment 
via les schémas directeurs d'aménagement et de gestion 
des eaux ou SDAGE 1 pour les eaux douces et les docu-
ments stratégiques de façade ou DSF 2 pour le littoral et le 
milieu marin) et identifier les mesures efficaces à mettre 
en œuvre pour le milieu. Sur ce point, la DCE a introduit 
la notion de «coût-efficacité» des mesures : «les mesures
à mettre en œuvre pour les masses d’eau identifiées dans 
l’état des lieux comme risquant de ne pas satisfaire aux 
objectifs de qualité environnementale font l’objet d’une 
analyse économique préalable afin de rechercher leur 
combinaison la plus efficace à un moindre coût» (Minis-
tère de l'Écologie et du Développement durable, 2005). 
La notion de «coût disproportionné» est également men-
tionnée à plusieurs reprises dans la DCE. Pour autant, il 

manque encore d’outils partagés pour réaliser ce type 
d’études coût-efficacité. Ce besoin risque d’être de plus 
en plus prégnant dans le contexte de changement clima-
tique, qui va augmenter les conflits d’usage et la néces-
sité d’identifier les bons leviers d’actions. 

© G. Carrel - INRAE

	Les indices poissons développés dans le cadre de la directive cadre européenne 
sur l'eau fournissent une évaluation synthétique adaptée à une inter-comparaison 
des cours d’eau à large échelle, mais pas à l'évaluation de l'impact des aménagements.

Focus  – Partage d’expériences d’EDF sur la mise en œuvre  
de la directive cadre européenne sur l'eau
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Aquaref – Quel positionnement pour un laboratoire 
national de référence pour la surveillance 
des milieux aquatiques ? 

Pourquoi une structure dédiée ? 
Genèse d'Aquaref

Un nouveau besoin opérationnel 
pour répondre aux enjeux de la directive 
cadre européenne sur l'eau (DCE)

Plusieurs types de réseaux de surveillance ont été mis 
en place pour assurer la collecte des données opération-
nelles indispensables pour atteindre l’objectif ambitieux 
fixé par la DCE, visant le bon état des milieux aquatiques 
au plus tard en 2027. Rappelons que cet état est défini 
d’après la qualité écologique, évaluée en cinq classes 
de qualité sur quatre éléments biologiques 1 et sur les 
paramètres physico-chimiques de l’eau, et la qualité 
chimique, évaluée d’après une liste de substances – dites 
«prioritaires» – dont les concentrations dans le milieu
sont comparées chacune à un seuil (les NQE – normes de 
qualité environnementale). L’état hydromorphologique 
est également pris en compte pour définir le très bon 
état écologique, et l’état quantitatif est considéré pour 
les eaux souterraines. Pour qu’une masse d’eau soit 
qualifiée en bon état, il faut qu’aucune des substances 

prioritaires ne dépasse la NQE qui lui correspond et que 
les éléments de qualité biologique et les paramètres phy-
sico-chimiques soient tous au moins en bon état. Pour la 
chimie, l’intégration des substances prioritaires dans ce 
suivi nécessitait la mise en œuvre de nouvelles méthodes 
de pointe pour atteindre les seuils requis (NQE) ; la 
méthodologie de l’évaluation et de la surveillance 
hydrobiologique associée, quant à elle, nécessitait de 
développer de nouveaux indicateurs pour les différents 
compartiments biologiques identifiés, compatibles avec 
les nouvelles prescriptions édictées par la DCE.

Les pouvoirs publics français ont affirmé très tôt le 
besoin de disposer d’un appui technique et scientifique 
pour la définition et la mise en œuvre de cette nouvelle 
surveillance des milieux aquatiques. Ce besoin devait 
s’inscrire dans un schéma de compétences s’appuyant 
sur les structures déjà existantes dans les services décon-
centrés du ministère en charge de l’environnement (les 
DIREN, puis DREAL) 2, et en articulation avec la création 
de l’Office national de l’eau et des milieux aquatiques 
(Onema 3). 

Depuis quinze ans, Aquaref fait partie du paysage français et européen pour la mise en œuvre 
de la directive cadre européenne sur l’eau (DCE). La mise en place d’Aquaref a-t-elle répondu 
aux besoins ? Quel positionnement dans un futur proche et pour l’après-DCE ? Quels sont les limites 
opérationnelles d’Aquaref et comment les dépasser ? Le colloque organisé en 2017 pour les dix ans 
d’action de ce consortium a mis en évidence un bilan jugé très positif et proposé des voies d’évolution 
claires pour assurer la pérennité de ce dispositif. 

Focus

1. Le phytoplancton, les macroinvertébrés benthiques, les algues et les macrophytes (dissociés dans la plupart des méthodes), l’ichtyofaune.  
Les cinq classes sont le très bon état, le bon état, l’état moyen, l’état médiocre et le mauvais état.
2. DIREN : Directions régionales de l'environnement, fusionnées dans les DREAL : Directions de l’environnement, de l'aménagement  
et du logement en 2009.
3. L’Onema est devenu l’AFB (Agence française pour la biodiversité) en 2017, puis l’OFB (Office français de la biodiversité) en 2020.
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Focus

 Les étapes-clés du programme Aquaref (texte en bleu) et de la mise en œuvre du schéma national des données sur l’eau (texte en vert).

Une mobilisation collaborative 
des établissements scientifiques et techniques 
dans l’appui aux politiques publiques

Suivant les préconisations du rapport de l’Inspection 
générale de l’environnement du 20 juillet 2006 (Durand 
et al., 2006), le consortium Aquaref 4, « Laboratoire de 
référence pour la surveillance des milieux aquatiques  a
été créé en 2007. Il regroupe cinq établissements publics 
exerçant dans le domaine de l’eau : l’Ineris, le Cemagref 
(devenu Irstea puis fusionné avec l’INRA dans INRAE en 
2020), le BRGM, l’Ifremer et le LNE, sous le pilotage de 
l’Ineris. Chacun de ces établissements était engagé de 
longue date dans la recherche finalisée et l’appui aux 
politiques publiques pour la surveillance et l’évaluation 
environnementale, avec des spécialisations complé-
mentaires. Initialement pensé sur les problématiques de 
surveillance chimique, le programme Aquaref a aussi 
intégré dès sa construction les thématiques de la surveil-
lance hydrobiologique, afin de répondre spécifiquement 
au double enjeu explicité par la DCE. Le Cemagref s’y 
inscrivait pour porter l’ensemble des sujets concernant 
la surveillance hydrobiologique pour les masses d’eau 
continentales (rivières et plans d’eau) et, pour partie, de 
transition (estuaires) (Argillier et al., 2020). La création de 
ce consortium a permis de mettre en synergie les com-
pétences et les capacités de recherche des cinq instituts 
et de définir plus précisément les rôles et la contribution 
de chacun, dans un programme co-construit avec les 
pouvoirs publics et co-financé par l’Onema (aujourd’hui 
Office français de la biodiversité). La visibilité de ce labo-
ratoire de référence permet de l’inscrire clairement dans 
un schéma national rendu règlementaire par l’arrêté de 
2010 5 (figure ). 

Focus  – Aquaref – Quel positionnement pour un laboratoire national 
de référence pour la surveillance des milieux aquatiques ? 

Outre  la mission d’anticipation des besoins et de veille 
méthodologique, la feuille de route d’Aquaref comprend 
également des actions internationales, telles que les inte-
ractions avec les autres organismes experts européens au 
travers de réseaux scientifiques (ex. : NORMAN 6), la nor-
malisation ou l’appui à l’État français dans les instances 
de pilotage de la DCE.

Un appui concerté au pilotage de la surveillance
Un programme collaboratif, 
une synergie de compétences

Le consortium Aquaref est organisé autour de neuf 
thèmes structurant ses missions principales d’appui tech-
nique aux autorités, de développement méthodologique 
en hydrobiologie et en chimie, de veille technique et 
scientifique, et de normalisation des méthodes (figure).
La construction des programmes annuel ou pluriannuel 
est tournée vers les acteurs de la surveillance, puisque la 
plupart des actions impliquent des collaborations avec 
les opérateurs et laboratoires qui interviennent dans 
les programmes de surveillance nationaux. Le pilotage 
de plusieurs commissions de normalisation de l’Afnor 
par Aquaref est un exemple de cette mise en réseau des 
acteurs, inscrite dans la durée, qui assure l’harmonisa-
tion des pratiques et le transfert des connaissances. 

4. https://www.aquaref.fr
5. Arrêté du 26 juillet 2010 approuvant le schéma national 
des données sur l’eau, les milieux aquatiques et les services 
publics d'eau et d'assainissement, modifié en octobre 2018.
6. Network of reference laboratories, research centres and related 
organisations for monitoring of emerging environmental substances,  
 http://www.norman-network.net/  
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Un bilan positif pour les dix ans d’Aquaref
Le colloque organisé en 2017 pour les dix ans d’action 
du consortium Aquaref (AFB, 2018) a montré un bilan 
jugé très positif et proposé des voies d’évolution claires 
pour assurer la pérennité de ce dispositif. Ce colloque 
avait réuni cent trente scientifiques, acteurs publics, 
gestionnaires de bassins et opérateurs. Plus de trois
cent soixante documents (guides techniques, rapports 
d’expertises, projets de normes, etc.) mis en accès libre, 
l’organisation de dix-sept journées techniques et de qua-
rante journées d’échange sur site avec les opérateurs de 
terrain, une quarantaine de publications dans des revues 
scientifiques… En une décennie, l’objectif d’Aquaref a 
été de se positionner comme un rouage essentiel de la 
méthodologie de surveillance impulsé par la DCE.

Des axes d’actions diversifiés et complémentaires
Les objectifs qui structurent les actions d’Aquaref s’ap-
puient sur trois piliers : connaissance, transfert, appui 
(figure Z). Concrètement, cette structuration se décline 
sous plusieurs aspects avec notamment :

• l’appui à la réglementation, par la préparation des 
listes des substances chimiques à surveiller, la partici-
pation aux procédures d’accréditation et d’agrément des 

laboratoires d’analyse, la participation à l’élaboration 
des textes règlementaires (ex. : arrêtés surveillance) ;
• le développement et le transfert d’approches et 
outils adaptés aux acteurs de terrain, avec la réalisation 
d’études spécifiques, la rédaction de guides ou de fiches 
méthodes sur les pratiques d’échantillonnage et d’ana-
lyse, l’organisation de stages de formation profession-
nelle, d’essais collaboratifs et de journées d’échanges sur 
sites avec les opérateurs ; 
• la valorisation de nombreuses méthodes en normes 
techniques pour harmoniser les pratiques à l’échelle 
nationale et internationale, et la gestion des référentiels 
sur l’eau en appui au SANDRE 7 pour faciliter l’échange 
de données entre organismes. Ces normes (chimie et 
hydrobiologie) sont, pour la plupart, élaborées sur la 
base de protocoles techniques développés par les éta-
blissements d’Aquaref ; 
• l’évaluation des sources d’incertitudes dans les 
mesures hydrobiologiques, qui a constitué une approche 
novatrice pour mieux documenter les méthodes et leur 
application par les opérateurs, définir des modèles utili-
sables dans les règles d’évaluation de l’état des masses 
d’eaux et dégager des informations utiles pour l’amélio-
ration des méthodes ou la formation des opérateurs. 

 Le schéma d’organisation du programme d’actions Aquaref en trois axes (texte en rouge), deux domaines (chimie et hydrobiologie),  
huit thèmes déclinés en macro-actions.

Focus  – Aquaref – Quel positionnement pour un laboratoire national 
de référence pour la surveillance des milieux aquatiques ? 
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Quels nouveaux outils 
pour la surveillance future ?

Aujourd’hui, la démarche utilisée pour mesurer l’état 
chimique des eaux consiste à cibler lors de prélèvements 
ponctuels une liste de substances réglementées, parmi les 
nombreux contaminants à surveiller. Or, cette approche 
n’est pas suffisamment représentative de l’évolution de 
la contamination dans le temps, et elle ne permet pas 
de détecter les substances émergentes et les produits de 
dégradation présents à de très faibles concentrations. 
Au sein du réseau Aquaref, les scientifiques d’INRAE ont 
développé des échantillonneurs intégratifs passifs (EIP) 
pour mesurer les concentrations moyennes (sur la durée 
d’exposition) des contaminants dans les cours d’eau. Pla-
cés pendant une quinzaine de jours dans l’eau, ils offrent 
une meilleure représentativité des résultats de mesure. 
Par exemple, l’outil PACSiR, matériau composite inno-
vant à base d’élastomère de silicone, garantit l’échantil-
lonnage d’un plus grand nombre de contaminants orga-
niques (pesticides, composés pharmaceutiques, etc.) et 
évite donc de combiner plusieurs EIP (voir l'article de 
Margoum et al., p. 100-113 dans ce même numéro). 
De plus, la pertinence et l’applicabilité des EIP pour la 
surveillance des eaux a fait l’objet d’un essai inter-labo-
ratoires sur le terrain (Miège et al., 2012), puis ces nou-
veaux outils ont été déployés à l’échelle nationale dans 
le cadre du réseau de surveillance prospective (Mathon 
et al., 2021). 
En matière d’analyse, les techniques de chimie suspec-
tées et non-ciblées basées sur la spectrométrie de masse 
haute résolution, offrent de nouvelles perspectives pour 
identifier des substances initialement non recherchées 
et suivre les substances issues de la dégradation des 
contaminants. Elles permettraient aussi de comparer dif-
férentes représentations globales (empreintes chimiques) 
de la pollution d’un échantillon d’eau, avant et après trai-
tement par exemple, ou encore pour distinguer différents 
types de sources de contamination. En cours de dévelop-
pement, ces techniques sont étudiées au sein d’Aqua-

ref pour faciliter le partage des données, proposer des 
méthodologies homogènes et permettre ainsi l’utilisation 
de ces nouvelles technologies dans la surveillance future 
(voir l'article de Merel et al., p. 110-113 dans ce même 
numéro ;  Soulier et al., 2021).
En hydrobiologie, les méthodes d’évaluation actuelle-
ment utilisées sont basées sur des approches biocéno-
tiques, c’est-à-dire qui analysent la composition et la 
structure des peuplements animaux et végétaux. Jusqu’à 
présent, ces méthodes n’étaient pas encore disponibles 
pour tous les éléments biologiques et les types de masses 
d’eau, il s’agissait alors de compléter le panel de pro-
tocoles et d’encadrer leur application. Depuis plusieurs 
années, d’autres approches ont été développées par 
plusieurs équipes de recherche françaises. Il s’agit, par 
exemple, de l’utilisation de la télédétection à différentes 
échelles, des techniques permettant de mesurer l’éco-
toxicité des substances chimiques en conditions réelles 
sur sites (voir l'article Geffard et al., p. 82-87 dans ce 
même numéro), utilisant des organismes témoins ou les 
biofilms, ou enfin, les visions basées sur la biologie molé-
culaire, qui ouvrent de nouveaux champs d’investigation 
en apportant la puissance du séquençage génomique 
pour explorer l’utilisation de l’ADN environnemental. 
Ces nouvelles approches constitueront les méthodes de 
surveillance de demain, c’est-à-dire probablement de la 
phase qui suivra l’agenda européen défini par la DCE 
jusqu’en 2027. Dans ses missions de prospective, Aqua-
ref doit prendre en considération cette évolution métho-
dologique forte et réelle au niveau européen, pour four-
nir les bases d’orientation des politiques de surveillance 
qui seront appliquées à court et moyen termes.

Quinze ans d’actions. Et maintenant ?
Un appui utile, des limites opérationnelles

Le concept de consortium d’établissements scientifiques 
et techniques, spécifiquement orienté vers l’appui aux 
politiques de l’eau dans le domaine de la DCE, s’est 

 Le schéma d’organisation du programme d’actions Aquaref en trois axes (texte en rouge), deux domaines (chimie et hydrobiologie),  
huit thèmes déclinés en macro-actions.

Focus  – Aquaref – Quel positionnement pour un laboratoire national 
de référence pour la surveillance des milieux aquatiques ? 

Z Les activités et productions d’Aquaref.
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Focus  – Aquaref – Quel positionnement pour un laboratoire national 
de référence pour la surveillance des milieux aquatiques ? 

montré bien adapté, en apportant une réelle plus-value. 
Des missions transversales comme le pilotage de la nor-
malisation des méthodes chimiques et hydrobiologiques, 
la formation des opérateurs (terrain et laboratoire) ou 
l’élaboration de procédures qualité et de guides tech-
niques pour les opérateurs, par exemple, ne seraient pas 
assurées par un établissement seul. De même, la concer-
tation et la validation pluridisciplinaire apportent la 
robustesse et la représentativité des documents produits 
et des avis formulés, indispensable à un laboratoire de 
référence. Plusieurs dizaines de documents et de guides 
techniques, les avis d’experts, l’appui aux procédures de 
qualité sont directement utilisables par les utilisateurs 
et les gestionnaires que sont les services du ministère 
chargé de l’environnement, les Agences de l’eau, les 
laboratoires prestataires de services d’échantillonnage 
et d’analyse, l’Afnor ou le Cofrac.

S’appuyant sur des établissements de recherche, ce 
schéma rencontre toutefois des limites opérationnelles, 
car la capacité à faire de ces organismes scientifiques 
dépend des moyens humains alloués à ces missions par-
fois très appliquées, qu’un budget spécifique ne suffit 
pas toujours à compléter. L’efficacité d’un tel dispositif, 
si elle est désormais avérée, repose sur un équilibre pré-
caire entre missions scientifiques et actions d’appui et de 
transfert, souvent assurées par les mêmes agents au sein 
des établissements. Enfin, le périmètre fixé initialement, 
focalisé sur la chimie et l’hydrobiologie, se révèle être un 
frein pour aborder certains aspects connexes de l’évalua-
tion de l’état des masses d’eau dans son ensemble, telles 
que l’hydrologie, la morphologie fluviale et lacustre, les 
flux de nutriments ou de polluants dans les hydrosys-
tèmes ou l’écotoxicologie.

Un schéma stratégique : pas de transfert 
et d’appui sans actions de recherche amont 

Par vocation, un laboratoire de référence est dédié à 
l’appui aux pouvoirs publics et au transfert aux opé-
rateurs. Toutefois, il doit conserver une réelle capacité 
d’innovation et de pertinence scientifique en s’appuyant 
sur les travaux de recherche menés dans les établisse-
ments scientifiques qui le constituent. Il est donc indis-
pensable que le programme d’Aquaref s’articule autour 
d’un équilibre entre actions très opérationnelles et 
actions de recherche et développement, en lien direct 
avec les équipes de recherche. L’évolution du contexte 
et des méthodes disponibles doit conduire à un élar-
gissement des champs de compétence d’Aquaref pour 
conserver une vision d’ensemble et une capacité pros-
pective. Le périmètre d’action d’Aquaref devra donc 
s’ouvrir, encore plus qu’aujourd’hui, aux nouveaux 
outils et méthodologies de surveillance telles que la 
télédétection, l’ADN environnemental ou l’écotoxico-
logie, et aux nouveaux contaminants, tels que les micro-
plastiques et les métaux critiques (technical critical ele-
ments, TEC). De même, les enjeux primordiaux tels que 
la biodiversité ou le changement climatique, maintenant 
intégrés dans les politiques et orientés par des directives 
européennes, rendent indispensable une vision transver-
sale élargie pour conserver l’acuité nécessaire à l’appui 
aux politiques publiques sur l’eau.

Une évolution contextuelle
Ce consortium d’établissements scientifiques et tech-
niques publics a apporté une vision holistique et une 
coordination nécessaires dans un schéma comportant 
de multiples acteurs, mais le contexte a assez fortement 
évolué depuis la création d’Aquaref. Un premier élément 
conditionnant cette évolution est l’agenda de mise en 
œuvre de la DCE lui-même, qui a fait passer des besoins 
de création des outils et méthodes à ceux de leur utili-
sation en routine par les partenaires ou de compléments 
de méthodes, voire à ceux de nouveaux outils pour pré-
parer l’après-2027. Un deuxième élément, qui déstabi-
lise l’architecture mise en place, tient à l’orientation des 
politiques publiques qui conduisent à une redéfinition 
de la géométrie des services de l’État et des organismes 
publics partenaires d’Aquaref ainsi qu’à une accélération 
de l’externalisation (voir l'article de Bouleau et Chauvin 
p. 70-75 dans ce même numéro), dans un contexte de 
moyens alloués fortement contingentés. Le positionne-
ment d’Aquaref en tant que laboratoire de référence se 
trouve questionné par ces évolutions, même si le besoin 
initial reste d’actualité et a été réaffirmé dans la program-
mation actuelle. La diminution drastique des moyens 
attribués aux établissements pour assurer ces missions 
(50 à 70 % de baisse en cinq ans) et la multiplication
concomitante des voies de financement, dont certaines 
sous la forme de marchés concurrentiels (les appels à 
manifestation d’intérêt de l’OFB, par exemple), induisent 
une distorsion sévère entre les missions d’appui d’un 
consortium public dit de référence et des obligations 
nouvelles de recherche de financement pour assurer ces 
missions. D’autant que ces actions sont parfois en péri-
phérie des missions de certains établissements qui ont un 
statut d’instituts de recherche. 
Au vu de ce bilan d’action d’Aquaref, le positionnement 
pérenne d’un tel laboratoire de référence s’avère tou-
jours répondre à un besoin des pouvoirs publics. Pour 
répondre pleinement à ses objectifs en partenariat étroit
avec les pouvoirs publics, il devra toutefois passer à la 
fois par un financement adapté à ses missions d’intérêt 
public, en volume et en modalités, et par l’adaptation 
de son périmètre d’action à l’évolution du contexte 
stratégique et des enjeux de la surveillance des milieux 
aquatiques. 
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Des indices biologiques aux méthodes 
d'évaluation : des prescriptions
méthodologiques, des questions scientifiques 

L’utilisation d’indices biologiques pour évaluer l’état de 
pollution des cours d’eau est apparue en Europe dès le 
début du vingtième siècle avec les indices saprobies 1

proposés par Kolkwitz (Kolkwitz et Marsson, 1909). En 
France, c’est avec la thèse de Jean Verneaux, soutenue 
en 1973 à l’université de Besançon, que cette approche 
a été rendue opérationnelle et utilisable à une large 
échelle. L’approche de bioindication est fondée sur les 
notions de niche écologique 2 et de taxons indicateurs 3, 
qui considèrent que la composition et la structure des 
peuplements est en équilibre avec les paramètres de son 
environnement. Une réponse assez fine peut être obtenue 
en utilisant des modèles stress-réponse pour les espèces 
indicatrices (Gerhardt, 2002). En analysant ces peuple-
ments, il est donc possible d’en tirer des informations 
sur les conditions qui règnent dans le milieu considéré.

Indicateurs biologiques et méthodes d’évaluation 
pour la directive cadre européenne sur l'eau :  
un contexte cadré, des approches novatrices,  
des enjeux essentiels

La directive cadre européenne sur l’eau a placé l’hydrobiologie au cœur de l’évaluation de la qualité 
des milieux aquatiques. Dans ce contexte, la bioindication est redevenue une discipline très active 
de l’écologie, soutenue par des enjeux sociétaux forts. Dans cet article, les auteurs présentent 
un aperçu des différents aspects du contexte dans lequel les indicateurs biologiques et les méthodes 
d’évaluation ont été développés, principalement pour les cours d’eau et les estuaires. 
Ils montrent au-delà les enjeux auxquels ces travaux doivent faire face. 

L’objectif est alors de disposer d’une méthode intégra-
trice pour mettre en évidence la pollution des cours 
d’eau et ses effets délétères sur les organismes vivants. 
Ces indices, historiquement basés sur les macroinver-
tébrés benthiques, ont été perfectionnés et rapidement 
intégrés au panel d’outils utilisables en routine dans les
réseaux de mesure de la qualité de l’eau. Dès la fin des 
années 1970, les grilles multi-usages qui permettaient 
d’affecter une classe de qualité à partir d’une série d’ana-
lyses prévoyaient l’utilisation de plusieurs indices basés 
sur l’échantillonnage des invertébrés, dont l’IBG (indice 
biologique global).

Ce principe a été développé pour conduire en France à 
l’élaboration de plusieurs indices, en cours d’eau et en 
plans d’eau, dont les versions adaptées à une application 
en routine ont rapidement été mises en œuvre dans les 
réseaux de mesure : IBGN (invertébrés benthiques), IBD 
(diatomées), IBMR (macrophytes en rivière), IPR (pois-
sons), IOBS (vers oligochètes) 4. Cet objectif très opéra-

1. Les saprobies désignent des associations d'organismes aquatiques d’eau douce vivant dans des eaux riches en matières organiques.
2. Place viable qu’occupe et rôle qu’assure une espèce dans l’écosystème, en interactions avec les conditions environnementales (notion de biotope)  
et avec les autres organismes vivants, dont les relations trophiques
3. Taxons (généralement espèces) sensibles à certaines caractéristiques du milieu dans lequel ils vivent, utilisés comme indicateurs 
de ces caractéristiques (espèces caractéristiques d’eau froide, de charge faible en nutriments, etc.).
4. IBGN : indice biologique global normalisé ; IBD : indice biologique diatomées ;  IBMR : indice biologique macrophytique en rivière ;  
IPR : indice poissons rivière ; IOBS : indice oligochètes de bioindication des sédiments. 

::::::::::::::::::: Sciences Eaux & Territoires n°37 – 2021 

22
Directive cadre européenne sur l’eau 
Bilan de vingt années de recherche pour  
la reconquête de la qualité des masses d’eau 

22



Indicateurs biologiques et méthodes d’évaluation  
pour la directive cadre européenne sur l'eau :  

un contexte cadré, des approches novatrices, des enjeux essentiels

tionnel a été traduit par une démarche de normalisation 
portée par l’AFNOR, pour disposer de référentiels tech-
niques validés compatibles avec leur prescription régle-
mentaire et opérationnelle dans les cahiers de charges de 
marchés publics, par exemple.

La mise en œuvre de la DCE, directive cadre européenne 
sur l’eau, a rendu obligatoire l’utilisation d’indicateurs 
pour les éléments biologiques sur lesquels doit s’ap-
puyer l’évaluation de l’état écologique, et, par défaut, 
pour toutes les catégories de masses d’eau entrant dans 
le périmètre de la DCE (à l’exception des eaux souter-
raines). Pour les cours d’eau, il s’agissait principalement 
de mettre en conformité les indices existants, mais pour 
les autres types de masses d’eau que sont les lacs, les 
estuaires, les lagunes, les milieux littoraux, de tels indices 
n’avaient que très rarement été développés. Il s’agissait 
donc d’une demande nouvelle et urgente adressée aux 
scientifiques, de disposer d’indicateurs biologiques per-
mettant d’évaluer l’état écologique de ces masses d’eau 
dans un cadre méthodologique harmonisé.

Les prescriptions méthodologiques 
de la directive cadre européenne sur l'eau

La DCE, dans son annexe V, définit un cadre pour les 
méthodes d’évaluation : l’évaluation de l’état écologique 
doit être basée sur quatre éléments de qualité biologique, 
que sont le phytoplancton, les macroinvertébrés ben-

5. L’objectif environnemental principal de la Directive européenne sur l’eau est l’atteinte du bon état écologique et chimique  
pour toutes les masses d’eau naturelles, au plus tard en 2027.
6. Zone géographique définie par l’homogénéité de ses caractéristiques abiotiques (géomorphologie, géologie, pluviométrie, pentes, etc.),  
conditionnant des peuplements végétaux et animaux différents. Vingt-deux hydroécorégions principales ont été définies en France métropolitaine 
pour les besoins de la mise en œuvre de la DCE, permettant d’identifier 124 types de cours d’eau (Wasson et al., 2002). 

 Les éléments biologiques sur lesquels s’appuie l’évaluation de qualité biologique au sens de la directive cadre européenne  
sur l'eau : le phytoplancton (a), les macroinvertébrés benthiques (une éphémère, b), le phytobenthos (diatomées, c),  
les macrophytes (d), l'ichtyofaune (e). 

 Les éléments biologiques sur lesquels s’appuie l’évaluation de qualité biologique au sens de la directive cadre européenne  
sur l'eau : le phytoplancton (a), les macroinvertébrés benthiques (une éphémère, b), le phytobenthos (diatomées, c),  
les macrophytes (d), l'ichtyofaune (e). 
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thiques, le phytobenthos et les macrophytes (dissociés 
dans la plupart des méthodes), l’ichtyofaune (figure ). 
Les données hydrobiologiques doivent être décrites par 
leur composition assortie de l’abondance de chaque 
taxon. D’autres critères peuvent s’y ajouter, comme l’âge 
des individus pour les poissons dans les masses d’eau 
douces, par exemple (les poissons ne sont pas suivis 
dans les eaux côtières). Les indicateurs doivent répondre 
à l’ensemble des pressions anthropiques listées par la 
directive. Cette réponse doit être graduée, de manière à 
pouvoir distinguer cinq classes d’état, dont les deux plus 
élevées (bon état et très bon état) portent un enjeu fort, 
car elles constituent un objectif obligatoire et réglemen-
taire pour toutes les masses d’eau 5. L’état doit être évalué 
sous la forme d’un écart à un état de référence, spéci-
fique de chaque type de masses d’eau considérées. Enfin, 
les seuils de classes d’état sont définis sur cette échelle 
de 0 à 1 correspondant à l’écart à la référence (l’EQR, 
ecological quality ratio de la DCE). Il s’agit d’extraire 
une information quantifiée de la perturbation liée aux 
activités anthropiques, en s’affranchissant de la variabi-
lité typologique et naturelle de milieux aquatiques très 
différents dans leur nature et leur fonctionnement. Ces 
prescriptions méthodologiques permettent en théorie de 
rendre comparables les résultats de l’évaluation, quelles 
que soient les catégories de masses d’eau considérées, 
les types nationaux, les écorégions 6 ou les pays. 

© C. Laplace-Treyture- INRAE
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D’autres principes ne sont pas explicités dans l’annexe 
technique de la DCE, mais doivent être respectés pour 
arriver in-fine à des méthodes DCE-compatibles : une 
qualité maîtrisée des données collectées, la possibi-
lité technique de subir un inter-étalonnage entre les 
méthodes de tous les États membres, une conformité aux 
normes européennes applicables. 

Des indices « années 80 » à l’évaluation DCE 
Les indicateurs biologiques développés en cours d’eau 
et disponibles en 2006 pour la surveillance des milieux 
aquatiques fournissaient généralement une note chiffrée, 
le plus souvent de 0 à 20, sur une échelle correspondant 
à la métrique sur laquelle était construit l’indicateur. Par 
exemple, l’IBGN était surtout sensible à l’impact des 
substances consommatrices d’oxygène ou de certains 
toxiques, l’IBMR traduisait un niveau trophique global, 
l’IBD réagissait de façon assez rapide à la qualité de l’eau 
elle-même, l’IOBS était plus spécifiquement sensible à la 
contamination métallique des sédiments. 
L’exploitation des résultats obtenus était affaire d’ex-
perts, qui interprétaient les informations à la lumière 
de la connaissance des milieux concernés et du détail 
de la liste taxinomique. Pour répondre aux prescrip-
tions méthodologiques de la DCE, le développement 
des méthodes a suivi plusieurs étapes : des travaux pré-
liminaires qui ont produit une typologie pour chacune 
des catégories de masses d’eau, l’analyse des réponses 
des métriques biologiques aux différentes catégories de 
pressions anthropiques, le calcul de valeurs de référence 
pour chacune des méthodes et enfin la fixation de seuils 
de classes de qualité biologique sur l’échelle des EQR.

Standardiser l’acquisition des données
Les protocoles d’acquisition de données qui ont été 
construits ou révisés pour focaliser uniquement sur la 
production de données hydrobiologiques, adaptées à 
une mise en œuvre en routine par de nombreux opéra-
teurs, se prêtent à l’application d’une démarche qualité 
standardisée, et, enfin, sont compatibles avec les normes 
techniques développées par le CEN (Comité européen de 
normalisation). Ces aspects formels ne sont pas à négli-
ger, car ils entrent dans le champ d’obligations règlemen-
taires 7. Il convient donc que les documents techniques 
puissent supporter une utilisation en tant que référentiel 
pour les procédures d’accréditation. De même, la com-
patibilité avec les normes européennes est rendue obli-

gatoire par le droit communautaire. Ces dispositions ont 
amené dès 2008 à mettre en œuvre en France une straté-
gie pour assurer la plus grande pertinence et applicabilité 
des référentiels techniques sur le territoire national en se 
dotant de normes françaises (encadré), tout en veillant 
à leur compatibilité avec les normes européennes, afin 
de pouvoir justifier de leur maintien et de leur utilisa-
tion en surveillance DCE. Il faut noter à ce sujet que les 
méthodes utilisées pour la surveillance par chaque État 
membre sont validées par la Commission européenne 
sous la forme d’un avis de la CE, et revêtent à ce titre un 
caractère réglementaire supplémentaire.

Développer des indicateurs
qui répondent aux pressions

Certains indicateurs précédemment utilisés en routine ne 
répondaient pas aux critères exigés par la DCE. C’était 
en particulier le cas de l’IBGN. En usage depuis le début 
des années 1980, l’IBGN est calculé à partir d’une liste 
taxinomique dont le niveau de précision était insuffi-
sant pour répondre à la définition d’ « inventaire taxino-
mique» de la DCE. 
En revanche, plusieurs autres indices biologiques exis-
tants répondaient aux critères d’éligibilité : l’IBMR et 
l’IBD, par exemple, ont été construits pour donner une 
évaluation d’un niveau trophique incluant l’effet de 
l’ensemble des paramètres du milieu, pour ce qui est de 
l’eau (IBD) ou l’ensemble du milieu aquatique (IBMR). 
De nouvelles approches ont été suivies pour répondre 
aux exigences de réponse des indicateurs à l’ensemble 
des pressions définies par la DCE. Elles ont en particu-
lier produit des indicateurs multimétriques, qui prennent 
en compte de façon explicite les différents types de 
pressions, combinées dans un indicateur complexe 
(figure ). L’indicateur ELFI, pour les estuaires (Delpech 
et al., 2010), et l’I2M2, indice invertébrés multimétrique 
pour les cours d’eau (Mondy et al., 2012), ont été les pre-
miers indicateurs spécifiquement développés en réponse 
aux besoins de la mise en œuvre de la DCE en France. 

L’inter-étalonnage européen : un exercice obligé
La DCE prévoit une obligation d’inter-étalonnage des 
méthodes utilisées par les États membres pour l’évalua-
tion de l’état des masses d’eau. Cette obligation vise à 
assurer la comparabilité du classement de l’état écolo-
gique entre écorégions et entre pays, pour que, en par-
ticulier, les objectifs environnementaux aient le même 

L’appellation des taxons est soumise à une évolution parfois assez rapide. La floristique et la faunistique sont en évolution 
constante et amènent des changements de noms, des regroupements ou des distinctions de taxons nouveaux. 
Les indicateurs, qui s’appuient sur des listes de taxons-référence, sont donc susceptibles de dériver au cours du temps,  
de plus en plus de taxons contributifs au calcul n’étant plus reconnus dans les données issues de la surveillance.  
Pour pallier ce problème, une veille constante est réalisée par des groupes d’experts, en particulier dans une forge 
numérique mise en place et gérée par l’Office français de la biodiversité. Les référentiels taxinomiques spécifiques 
aux méthodes sont mis à jour pour conserver aux outils de calcul nationaux tel que le SEEE, système d’évaluation de l’état 
des eaux, leur pertinence et leur robustesse.

	Comment stabiliser des indicateurs biologiques  
basés sur une taxinomie évolutive ? 

7. En France, le Code de l’environnement rend obligatoire l’agrément par l’État des opérateurs produisant des données de surveillance réglementaire. 
Cet agrément repose principalement sur l’accréditation, délivrée par le COFRAC (Comité français d’accréditation). Cette accréditation suit à la fois  
des référentiels de qualité (norme NF EN ISO 17025) et techniques (les normes françaises ou européennes applicables sur lesquelles le laboratoire 
demande l’accréditation). Cet agrément est encadré par l’arrêté ministériel du 27 octobre 2011, en cours de révision en 2021. 

Indicateurs biologiques et méthodes d’évaluation  
pour la directive cadre européenne sur l'eau :  
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sens sur l’ensemble du territoire européen. Le principe 
initial est de comparer le classement de sites d’un jeu 
de données d’inter-étalonnage, vu par les différentes 
méthodes nationales. 
Plusieurs voies sont proposées, mais il s’est rapidement 
avéré que cet inter-étalonnage était plus complexe que 
ce qui était envisagé (par ex. : méthodes nationales par-
fois pas toutes développées, typologies nationales diver-
gentes…) rendant nécessaire des approximations pour 
conduire l’exercice de façon partielle. À cette occasion, 
des débats sur le contenu et la signification des méthodes 
d’évaluation nationales ont fait progresser la notion de 
bon état au niveau européen, mais ont aussi contraint 
certains pays à modifier leurs méthodes afin de four-
nir des résultats conformes aux principes retenus dans 
chaque groupe d’inter-étalonnage. Ces ajustements ont 
parfois déstabilisé les méthodes concernées, en modi-
fiant partiellement des systèmes de seuils de classes ou 
de valeurs de référence qui avaient été ajustés de façon 
cohérente au niveau national mais qui se retrouvaient 
trop éloignés de la vision moyenne des autres outils de 
classification développés dans la région géographique 
européenne concernée.
Formellement, l’inter-étalonnage aboutit à un avis de 
la Commission, qui s’impose à tous les États membres. 
Faire évoluer une méthode nationale ou en mettre une 
nouvelle en œuvre comporte donc des contraintes fortes, 
et doit suivre une procédure de raccordement et de vali-
dation parfois techniquement complexe. La marge de 
manœuvre méthodologique ou stratégique pour l’éva-
luation s’en trouve réduite.

Le défi des références
La DCE définit la valeur de référence d’un indicateur 
ou d’un paramètre comme celle attendue en situation 
naturelle, c'est-à-dire non ou très peu impactée par 
les activités humaines. Cette définition simple et claire 
ouvre cependant un vaste champ de débat. En effet, ce 
concept peut être abordé de différentes manières par la 

DCE : approche spatiale (réseau de sites de référence), 
ou approche de modélisation (prédictive ou à postériori), 
avec la possibilité de les nuancer par des éléments com-
plémentaires, tels les données historiques ou paléolo-
giques ou l’avis d’expert. Les options méthodologiques 
restent donc ouvertes, pour ce qui reste finalement une 
notion large et assez floue. 

En France, l’option majoritairement prise, lorsque les 
données disponibles l’ont permis, a été de rechercher 
des sites caractéristiques de conditions très peu impac-
tées et de les organiser dans un réseau dit de référence. 
La démarche a été basée sur une approche d’analyse 
spatiale par SIG (système d'information géographique), 
en suivant les prescriptions données par les documents 
techniques d’encadrement (European Communities, 
2003). Pour l’exemple des cours d’eau, après vérification 
de la conformité de la qualité chimique (macropolluants 
tels que l’ammonium ou le phosphore), un réseau de 
296 sites de référence a été validé (Mengin et al., 2009). 
Pour les plans d’eau, ce sont seulement 28 sites (dont 
7 correspondant à des retenues artificielles) qui ont été 
retenus. Sur ces sites, tous les éléments biologiques ont 
été analysés, trois années consécutives (2005-2007). Le 
postulat est que si ces sites sont en conditions de réfé-
rence, les peuplements qui y vivent sont ceux que l’on 
peut attendre en conditions non perturbées, et, en consé-
quence, les indicateurs que l’on peut calculer fournissent 
des valeurs de référence. 

Toutefois, un des principaux écueils rencontrés tient au 
fait que les valeurs de référence n’ont de pertinence qu’à 
l’échelle du type de masses d’eau, afin de prendre en 
compte les effets des facteurs environnementaux natu-
rels. Or, la répartition de la pression anthropique sur le 
territoire national n’est pas homogène et rend l’exercice 
difficile voire impossible pour certaines hydroécorégions 
comme le littoral méditerranéen, les plaines de grande 
culture ou d’élevage intensif (Sud-Ouest, Bretagne) et les 
zones et couloirs à forte concentration urbaine et indus-

 La réponse des indicateurs aux différents types de pression. Un exemple de résultats de modèles de régression pour l’I2M2, l’IBD2007 et l’IPR+. 
Les métriques représentées en gris foncé ont un impact négatif sur l’indice (abaissement de sa valeur), celles en gris clair ont 
un impact positif. Celles qui n’ont pas d’effet significatif apparaissent en blanc. (Villeneuve et al., 2015).
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trielle (sillon rhodanien, Ile-de-France). Afin de pallier ce 
problème, plusieurs approches ont été utilisées : la cor-
rection des valeurs à dire d’expert, la comparaison avec 
les valeurs représentatives des sites les moins dégradés, 
la comparaison avec les valeurs obtenues dans d’autres 
pays pour des types similaires, ou des modèles d’extra-
polation et de benchmarking (modélisation sur la base 
de situations de comparaison) comme cela a été le cas 
pour les estuaires où aucun site de référence n’a pu être 
caractérisé.
La notion méthodologique de référence n’est donc 
pas parfaitement définie pour l’ensemble des types de 
masses d’eau à l’échelle nationale. Il s’agit parfois de 
référence par défaut, mais d’autres éléments doivent 
également être considérés : certains paramètres concrets 
interviennent, comme l’évolution des conditions de 
référence elles-mêmes. C’est le cas par exemple pour 
une modification de l’occupation des sols effective dans 
certaines régions ou pour l’évolution induite par le chan-
gement climatique. Pour assurer la stabilité de l’évalua-
tion au regard de l’objectif (quantification de l’impact 
anthropique), les valeurs de référence seront révisables 
sur la base d’un suivi à long terme des sites du réseau de 
référence pérenne, mis en place pour fournir des infor-
mations à partir de sites témoins de cette évolution.
D’autres éléments interférant avec la notion de référence 
tiennent aux contraintes des gestionnaires : si certaines 
références constituent des objectifs trop ambitieux au 
regard de la réalité des pressions, l’évaluation risque d’af-
ficher un état non conforme avec les objectifs environne-
mentaux pour lesquels l’État s’est engagé, sans possibilité 
d’action suffisante. Le risque de non-atteinte du bon état 
en 2027, horizon ultime fixé par la DCE, peut alors être 

réel. Ce constat questionne la définition du concept de 
référence, qui glisse de la notion de conditions quasi 
exemptes d’impacts anthropiques à celle du meilleur état 
possible compte tenu des activités humaines présentes 
et passées. On voit par ces exemples que ces concepts 
de référence dépassent les approches scientifiques 
pour rencontrer des enjeux importants. Cette réflexion 
actuelle rejoint nécessairement, pour des raisons opéra-
tionnelles 8, celle de restauration des milieux aquatiques 
et de l’état final qu’il est pertinent de fixer, d’où la notion 
d’état choisi et non d’état de référence.

Fixer des seuils de classes de qualité
Ces seuils ont été définis de différentes façons, en fonc-
tion principalement des données qui étaient disponibles 
pour établir des modèles de réponse pression-impact. 
Le modèle de réponse écologique est théoriquement 
sigmoïde (figure Z), avec une succession de phases 
de résistance des communautés lorsque la pression est 
faible, puis un décrochement lorsque la pression devient 
impactante, suivi d’une phase d’effondrement avec 
l’accentuation de la pression, puis enfin une phase de 
stabilisation de communautés résistantes à une pression 
élevée. La forme de ce modèle théorique explique que 
les classes de qualité biologique ne sont pas réparties de 
manière homogène sur l’échelle des EQR. Alors qu’une 
pression relativement faible suffit à modifier le système 
biologique, les peuplements varient beaucoup moins 
pour des conditions dégradées, même pour des pressions 
très fortes. 
Dans le contexte de l’évaluation DCE, une implication 
importante de ce type de modèle est que la limite entre 
le bon état et l’état moyen, qui constitue un enjeu fort 
en termes d’obligation de gestion, se situe dans le début 
de réponse forte du système biologique. C’est donc la 
zone où la variabilité est très élevée, et donc l’évaluation 
la plus incertaine. Cette constatation a des implications 
qu’il ne faut pas négliger quant à l’utilisation des résultats 
pour l’orientation des politiques et la prise de décision, 
pour lesquelles l’incertitude est une notion forcément 
inconfortable.

La surveillance et l'évaluation du futur
La boîte à outils méthodologique nécessaire à la mise en 
œuvre de la DCE en France n’est pas encore complète, 
vingt ans après la publication de la directive, mais elle a 
été garnie d’outils assez robustes et suffisants pour avoir 
les moyens d’une gestion cohérente des objectifs envi-
ronnementaux. En ce début de troisième et dernier cycle, 
la réflexion sur « l’après-DCE » a été engagée, tant sur
les aspects stratégiques et politiques que sur les aspects 
méthodologiques.  
Un des principes qui guideront les orientations futures 
correspond d’une part au maintien des acquis de plus 
de vingt-cinq ans de suivi et de gestion, d’autre part à 
l’optimisation de la surveillance. L’expérience acquise 
permet d’envisager le développement de méthodes qui 
seront plus informatives, plus intégratrices, et peut-être 
d’un coût moindre dans leur mise en œuvre. 

8. Rappelons que la DCE rend obligatoire la mise en place de mesures pour assurer le retour au bon état de toutes les masses d’eau naturelles  
qui n’atteignent pas cet objectif.

Z Modèle théorique de réponse d’un peuplement 
à la dégradation de son environnement et répartition 
des classes de qualité biologique. La réponse n’est pas 
linéaire, la répartition des seuils n’est pas équidistante,  
les seuils à fort enjeu (TBE/BE/EM) se situent le plus souvent 
dans les zones les plus instables de la courbe de réponse. 

Z Modèle théorique de réponse d’un peuplement 
à la dégradation de son environnement et répartition 
des classes de qualité biologique. La réponse n’est pas 
linéaire, la répartition des seuils n’est pas équidistante,  
les seuils à fort enjeu (TBE/BE/EM) se situent le plus souvent 
dans les zones les plus instables de la courbe de réponse. 
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Pour certains types de masses d’eau, la méthodologie suivie 
pour le développement des indicateurs se heurte à certaines limites. 
Les départements d’outre-mer (DOM), particularité française, sont 
soumis aux mêmes obligations d’application de la directive que 
le territoire métropolitain excepté l’exercice d’inter-étalonnage 
en raison du caractère unique de ces territoires à l’échelle de 
l’Union européenne. D’ailleurs, la faune et la flore aquatique étant 
significativement différentes, les indicateurs doivent être développés 
de façon spécifique pour chacun des cinq DOM. Or ces territoires 
sont de petites tailles, avec des types de cours d’eau parfois peu 
biogènes, au moins pour les DOM insulaires. Les peuplements sont 
également souvent assez mal connus, par exemple pour la Guyane. 
De plus, les situations sont souvent très contrastées, entre 
des zones où les pressions anthropiques sont très faibles, d’autres, 
généralement littorales, où elles sont très fortes. Le gradient 
de pression est donc souvent décrit de manière déséquilibrée, 
tandis que le nombre et l’ancienneté des sites de suivis sont souvent 
insuffisants pour fournir toutes les données nécessaires 
à la construction d’indicateurs.
De même, les très grands cours d’eau de métropole constituent 
des systèmes écologiques naturellement plus complexes que 
les rivières de rang inférieur, mais avec un gradient de conditions 
(trophiques, en particulier) plus limité. Le principe méthodologique 
consistant à focaliser l’évaluation sur le chenal, sans tenir compte 
des milieux annexes ou des connectivités avec le lit majeur, restreint 
la vision des perturbations réelles que subissent ces hydrosystèmes. 
De plus, les difficultés et la complexité de l’échantillonnage 
rendent difficile l’obtention de résultats suffisamment sensibles 
et comparables avec ceux produits pour les autres types de cours 
d’eau. À l’heure actuelle, toutes les méthodes ne sont pas encore 
opérationnelles pour ces systèmes, ni en France ni dans les autres 
pays européens. De plus, ces grands cours d’eau subissent un impact 
anthropique généralisé souvent fort, de par la très vaste surface 
de territoire qu’ils drainent et les enjeux sociétaux et économiques 
concentrés sur les grands axes hydrographiques et les plaines 
alluviales.

	Des limites méthodologiques : 
le cas des départements d'outremer 
et des très grands cours d’eau

Des évolutions se dessinent, en prévision d’un complé-
ment aux protocoles de suivi et d’évaluation actuels, 
voire de leur remplacement à moyen ou long terme. Il 
s’agit en particulier des progrès réalisés dans l’utilisation 
de méthodes biomoléculaires pour les inventaires biolo-
giques. Certaines de ces techniques sont suffisamment 
développées pour être proches du transfert opérationnel. 
Elles ouvrent un large champ d’investigation méthodolo-
gique, voire l’extension de l’approche hydrobiologique 
aux catégories de masses d’eau qui n’en faisaient pas 
l’objet (les eaux souterraines, en particulier). Deux uti-
lisations de ces techniques peuvent être envisagées : 
remplacer les techniques d’échantillonnage existantes 
en continuant d’appliquer les méthodes d’évaluation 
actuelles, ou concevoir de nouvelles approches de bioin-
dication, basées sur des métriques biomoléculaires uti-
lisées en indicateurs de stress environnemental. Dans le 
premier cas, il reste à s’assurer de la cohérence de l’éva-
luation réalisée avec une technique d’échantillonnage 
différente de celle utilisée pour concevoir la méthode. 
Dans le second cas, les développements nécessitant de 
reprendre les processus de conception des méthodes 
d’évaluation de novo, ils seront à mener en priorité sur 
les milieux où les approches classiques rencontrent des 
limites comme dans le cas des départements d'outremer 
ou des très grands cours d’eau (encadré ). La capacité 
des opérateurs nationaux et européens reste également à 
évaluer et à développer, pour une mise en œuvre généra-
lisée et fiable de ce qui apparaît aussi comme un marché 
qui s’ouvre pour des laboratoires traditionnellement non 
présents en surveillance des milieux aquatiques. 
De même, des techniques applicables sur des échelles 
larges sont en cours de développement. La télédétection 
apporte déjà des informations utilisables sur les milieux 
marins côtiers, favorisée par l’évolution technique rapide 
des vecteurs aériens, en particulier les drones, et la dis-
ponibilité d’images aériennes et satellitaires de très haute 
définition. L’imagerie multispectrale ou hyperspectrale 
permet des suivis précis à haute fréquence, difficilement 
envisageables par d’autres techniques. Les phénomènes 
d’eutrophisation, l’extension des peuplements d’algues 
intertidales, font l’objet d’approches par ces moyens dont 
les résultats sont très positifs. Ces techniques devraient 
être directement transférables aux milieux aquatiques 
continentaux tels que les lacs, les estuaires et les très 
grands cours d’eau. 
Un autre domaine d’évolution rapide concerne l’éco-
toxicologie. La mise au point de protocoles utilisables 
sur le terrain (gammares encagés, par exemple) permet 
déjà d’appréhender l’effet sur le biote des pollutions 
multiples, en particulier les cocktails de micropol-
luants organiques. Ces méthodes, basées sur la réponse 
d’organismes modèles, n’entrent pas directement dans 
le champ des bioindicateurs tels qu’ils sont considérés 
par la DCE, mais pourraient constituer une passerelle 
pertinente entre les approches hydrobiologiques et les 
suivis chimiques. L’évaluation des effets réels sur les peu-
plements exposés aux contaminations dans les milieux 

9. One out, all out : ce principe de l’élément le plus déclassant est souvent jugé très sévère, car il déclasse mécaniquement les situations écologiquement particulières 
ou les sites sur lesquels le suivi est le plus complet. En effet, l’utilisation de quatre paramètres entraîne statistiquement plus de déclassement qu’une évaluation basée 
sur seulement deux paramètres. De même, il rend délicat pour les gestionnaires l’ajout d’éléments ou de méthodes nouvelles dans les programmes de surveillance, 
qui risquerait de minorer la qualité affichée sur certains sites.

aquatiques pourrait être plus réaliste, et les coûts dimi-
nués par rapport à des techniques d’analyse chimique 
basées sur l’analyse non ciblée, par exemple.
Enfin, le développement et l’amélioration des techniques 
de modélisation des réponses pression-impact, sur la 
base du retour d’expérience et des données accumulées 
dans les réseaux de surveillance, permettront une éva-
luation plus fine et robuste de l’état de masses d’eau non 
suivies par des sites de surveillance hydrobiologique et 
chimique. Lorsqu’elles seront performantes et validées, 
ces approches constitueront des alternatives potentielles 
à une surveillance systématique, pour un certain nombre 
de types de masses d’eau et de paramètres. 
Une des évolutions formelles à court terme concerne la 
manière d’exprimer les résultats du classement. Actuel-
lement, les bornes de classes fixes fournissent, pour 
chaque élément de qualité, un classement sans men-
tion de l’incertitude associée. Or, cette notion revêt une 
importance réelle pour les gestionnaires, en apportant 
des éléments d’aide à la décision. De plus, avec le prin-
cipe édicté par la DCE du one out, all out 9,  savoir si un 
élément déclassant l’est de beaucoup ou faiblement a 
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un intérêt évident. Des travaux d’analyse systémique des 
sources d’incertitudes méthodologiques ont été menés 
par Irstea 10, concernant plusieurs méthodes en cours 
d’eau et en plans d’eau. Ils ont abouti à des modèles 
permettant d’exprimer les résultats d’un classement non 
plus en classe brute, mais en probabilité de se trouver 
dans chacune des cinq classes. L’opérateur dispose ainsi 
d’une aide précieuse dans son jugement. Ces modèles 
mettent également bien en évidence que l’incertitude 
augmente fortement en se rapprochant des limites de 
classes, ce qui est logique, mais aussi que l’incertitude 
est plus importante pour les classes « stratégiques» que 
sont le très bon état, le bon état et l’état moyen, comme 
le laissaissaient présager les modèles théoriques. Inté-
grer systématiquement les incertitudes dans les résultats 
de classement nécessitera toutefois une évolution dans 
la façon de percevoir l’évaluation, en considérant l’er-
reur qui peut être associée à chaque résultat. Il s’agit de 
se réapproprier une certaine culture du risque souvent 
oubliée dans les politiques et décisions publiques. 

Le développement de nouveaux outils de diagnostic est 
également un besoin, en complément des méthodes 
d’évaluation. Si ces dernières méthodes ont été mises 
au point en priorité pour répondre à l’obligation d’état 
des lieux et de rapportage 11, établir des programmes de 
mesures pertinentes et bien ciblées requière des outils 
informatifs sur les sources de pressions explicatives d’un 
état évalué comme dégradé. Il s’agit d’une part d’adapter 
au mieux les suivis et les mesures mises en place pour 
la restauration de la qualité, d’autre part de mesurer pré-
cisément les effets positifs de ces mesures. Or, plusieurs 
méthodes d’évaluation ont été élaborées pour répondre à 
l’ensemble des pressions anthropiques en les agrégeant, 
mais sans quantifier l’impact de chaque pression. Par 
conséquent, elles ne fournissent pas d’indication direc-
tement opérationnelle. Pour les poissons en estuaire, la 
situation est intermédiaire car les métriques sélection-
nées l’ont été en raison de leur réponse à un type de pres-
sion pouvant orienter sur les mesures à prendre sans pour 
autant identifier de façon précise la pression respon-
sable de la dégradation. La démarche de construction 
des outils de diagnostic est significativement différente, 
l’objectif étant de renseigner pour chaque pression sa 
probabilité d’altérer les communautés biologiques. Ces 
probabilités d’altération permettent ensuite de cibler les 
actions sur la pression ayant l’incidence la plus probable. 
Pour le moment focalisés sur les cours d’eau, ces outils 
ont été développés pour les invertébrés benthiques dès 
2016 (Usseglio-Polatera et al., 2016) et plus récemment 
pour les diatomées et les poissons. Des travaux ini-
tiés en 2021 compléteront ce type d’approche sur les 
macrophytes pour disposer à terme d’un outil intégrant 
l’ensemble des éléments biologiques et disposer d’un 
support au diagnostic riche, complet et précis, utilisant 
la réponse différentielle des éléments biologiques aux 
pressions.

L’évolution de la méthodologie d’évaluation et la mise en 
œuvre de nouveaux types d’indicateurs nécessiteront de 
faire évoluer les prescriptions techniques de la DCE. Les 
nouvelles approches envisagées sortent en effet du cadre 
strict de l’inventaire taxinomique assorti des abondances. 
S’il est tout à fait possible à chaque État membre d’uti-
liser d’autres types de méthodes pour le diagnostic, pas 
forcément DCE-compatibles mais apportant une infor-
mation précise au gestionnaire, les documents d’orien-
tation et de rapportage à la Commission européenne 
doivent, quant à eux, être basés sur des indicateurs et des 
méthodes conformes aux prescriptions communautaires.

En conclusions…
Avec la mise en œuvre de la DCE, les prescriptions 
méthodologiques explicites ou implicites ont amené à 
définir de nouveaux concepts pour les bioindicateurs 
utilisables dans les systèmes d’évaluation de l’état éco-
logique des masses d’eau. Ce questionnement a engagé 
les scientifiques vers des domaines d’investigation qui 
n’avaient encore pas fait l’objet de recherches ou de 
développements, car ils correspondent à une vision opé-
rationnelle et parfois simpliste des fonctionnalités écolo-
giques des milieux aquatiques. La notion de référence 
ou les seuils de classes, par exemple, ou encore l’inter-
étalonnage des méthodes européennes, comportent 
aussi une dimension stratégique voire politique, et les 
jeux de données initialement disponibles pour l’exer-
cice étaient parfois un peu minces pour pouvoir assurer 
une validité scientifique forte. Les méthodes dévelop-
pées depuis vingt ans (Argillier et al., 2020) dans des 
délais relativement courts ont montré leur pertinence et 
leurs performances, dotant la France d’outils bien adap-
tés quoiqu’encore incomplets, et posant des questions 
nouvelles au monde scientifique. Même si ces questions 
nécessitent encore des travaux, elles ont d’ores et déjà 
permis des avancées indéniables dans les concepts de la 
bioindication en milieux aquatiques.
Avec une réflexion de fond sur l’ensemble des éléments 
constitutifs d’une méthode d’évaluation, que sont les 
protocoles d’échantillonnage, les indicateurs, les réfé-
rentiels et les seuils de classes, cette notion d’indica-
teurs biologiques a trouvé sa pleine application dans la 
création d’outils pour la DCE, en même temps qu’une 
forte légitimation scientifique. Elle s’est inscrite dans un 
contexte d’application très pragmatique et de transfert 
sociétal direct. En effet, des relations claires existent 
entre les approches scientifiques et les actions de mise 
en œuvre aussi variées que l’appui à la rédaction des 
textes réglementaires, la formation des opérateurs, la 
normalisation des protocoles, le maintien des outils de 
calcul nationaux ou l’encadrement des démarches qua-
lité pour l’acquisition des données. Les scientifiques se 
sont d’ailleurs impliqués très fortement dans ces actions 
de transfert, comme par exemple le programme inter-
établissements Aquaref 12. 

10. Devenu INRAE en 2020 suite à sa fusion avec l’INRA.
11. Bilan régulier de l’ensemble du processus à l’Europe
12. Aquaref : laboratoire national de référence pour la surveillance des milieux aquatiques. Consortium formé par INERIS, INRAE, BRGM, Ifremer, LNE 
(voir l'article de Chauvin et al., pages 16-21 dans ce même numéro).
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Cet acquis scientifique et technique important a égale-
ment engendré la mise en place de réseaux de travail 
entre chercheurs, experts, institutions et acteurs opéra-
tionnels de la surveillance des milieux aquatiques. Ces 
synergies seront à préserver quel que soit l’avenir de la 
DCE après la fin du troisième cycle de gestion en 2027. 
Même si le contexte politique européen n’est pas tou-
jours totalement favorable à un investissement lourd 
dans la préservation et la restauration des milieux aqua-
tiques, la Commission européenne a clairement affirmé 
l’intérêt et l’utilité majeurs de la directive sur l’eau, et 
laissé entendre que la suite sera construite :
"Good water management is important for the planet, 
people and the economy […] In sum: the Directives are 
fit for purpose, with some scope to improve"13 (European 
commission, 2019). 

13. « Une bonne gestion de l’eau est importante pour la planète, les peuples et l’économie […]. En bref, les directives sont 
adaptées à leur usage, avec quelques aspects à améliorer. ».
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es macroinvertébrés benthiques sont connus 
pour être de bons indicateurs de la nature 
et de l’intensité des perturbations auxquelles 
les écosystèmes aquatiques sont soumis. 
Leurs caractéristiques intrinsèques, et le fait 
qu’ils soient faciles à collecter, les placent 
à la base de la création de nombreuses 

méthodes et indices d’évaluation de la qualité du milieu 
aquatique. Depuis la création de l’indice saprobique 
en 1908, de nombreux indices biotiques ont vu le jour, 
comme l’indice biologique global normalisé (IBGN ; 
AFNOR, 2004) en France.
L’IBGN permet d’évaluer l’aptitude d’un milieu à héber-
ger des macroinvertébrés en prenant en compte leur 
variété (de manière semi-quantitative), leur sensibilité à 
la pollution (via une liste de groupes faunistiques indica-
teurs principalement identifiés à la famille) et  les habitats 
les plus biogènes. Il fournit alors une note de qualité du 
milieu variant de 0 à 20 interprétée en termes de «classe
d’état écologique» (cinq classes de «mauvais» à « très
bon» état).

Une nouvelle génération d’indicateurs :  
l’exemple de l’indice invertébrés multimétrique 
I2M2 

Pour répondre aux nouvelles règles d’évaluation fixées par la directive cadre européenne sur l’eau, 
les méthodes de bioindication basées sur l’observation des invertébrés ont été renouvelées 
et améliorées. Grâce à la combinaison de plusieurs métriques taxonomiques et fonctionnelles, 
le nouvel indice multimétrique I2M2 permet aujourd’hui de mieux évaluer l’état écologique d’un cours 
d’eau et d’améliorer la détection de certaines pressions liées aux activités humaines, 
comme par exemple la présence de micropolluants. 

Depuis 2000, la directive cadre européenne sur l’eau 
(DCE), fixe, via son annexe V, de nouvelles règles dans 
l’évaluation de la qualité des milieux aquatiques en pre-
nant en compte à la fois les caractéristiques biotiques et 
abiotiques du milieu. Les outils utilisés nationalement 
doivent maintenant prendre en compte la typologie des 
masses d’eau, être exprimés sous forme de ratio par rap-
port à un état de référence (EQR) et, pour le comparti-
ment des macroinvertébrés benthiques, être construits 
sur des métriques qui collectivement prennent en compte 
l’abondance, la diversité et le ratio « espèces sensibles
sur espèces tolérantes». Une métrique est un paramètre 
ou un ensemble de paramètres décrivant une fonction-
nalité de l’écosystème. Par exemple, le taux d’espèces 
détritivores, la richesse taxonomique, la diversité 1…
En ce sens, l’IBGN n’est donc pas DCE-compatible, et 
malgré des essais d’adaptation (e.g. une expression en 
termes d’EQR), il peut difficilement être rendu totalement 
DCE-compatible sans une modification de l’indice lui-

L

1. Source : https://hydrobio-dce.inrae.fr/quelques-definitions/
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Une nouvelle génération d’indicateurs : 
l’exemple de l’indice invertébrés multimétrique I2M2

	Intitulés et abréviations des catégories de pression prises en compte 
dans le développement de l’I2M2. Voir Mondy et al. (2012) 
pour plus de détails sur la description des catégories de pression.

même. C’est pourquoi, comme de nombreux pays euro-
péens, la France a dû faire évoluer sa méthode nationale 
d’évaluation de l’état écologique des cours d’eau basée 
sur le compartiment « invertébrés aquatiques». Il y avait 
deux contraintes à impérativement prendre en compte 
dans cette évolution : 
• ne générer qu’une faible augmentation du coût par 
rapport à la méthode existante ;
• permettre le recalcul de la note IBGN (appelée alors 
IBG-DCE ou équivalent IBGN) afin d'autoriser la rétro-
comparabilité des résultats, mais, avant tout, il était 
nécessaire de définir précisément l’état de référence des 
différents types de cours d’eau. 
Des modifications ont été apportées dans la phase d’ac-
quisition des données, aussi bien au niveau de l’effort 
d’échantillonnage (par une augmentation du nombre 
d’échantillons élémentaires) et de la stratégie de sélec-
tion des points de prélèvement élémentaires (pour une 
meilleure prise en compte de la mosaïque d’habitats sur 
le terrain ; AFNOR, 2016), que lors de la phase de labo-
ratoire avec l’adoption d’un niveau d’identification plus 
précis des taxons (pour une meilleure sensibilité de la 
méthode ; AFNOR, 2020). 
Un nouvel indice a également été construit, l’« indice 
invertébrés multimétrique» (I2M2 ; Mondy et al., 2012). 
Un indice multimétrique est un indice qui combine dif-
férentes métriques (taxonomiques, bioécologiques ou 
fonctionnelles), qui apportent des informations com-
plémentaires sur le compartiment biologique étudié. Il 
permet ainsi de mieux évaluer l’état écologique d’un 
cours d’eau et mieux discriminer des états écologiques 
différents le long d’un gradient de pression anthropique. 
Il est également plus sensible aux modifications des 
assemblages d’invertébrés que les indices classiques. 
Afin de répondre pleinement aux exigences de la DCE, 
l’I2M2 a été développé en exprimant ses résultats en tant 
qu’écarts à une référence. Cette référence n’est pas uni-
verselle mais définie en prenant en compte la taille et la 
localisation biogéographique du cours d’eau à hauteur 
du point de prélèvement.

Matériel et Méthodes
Données mobilisées

L’I2M2 a été développé pour les cours d’eau peu profonds 
dont la totalité des substrats à échantillonner dans le lit 
mouillé peuvent l’être à pied ou au moyen d’une embar-
cation légère, avec des appareils à main de type filet Sur-
ber ou haveneau. 
Plus de 1 700 stations appartenant aux réseaux de 
contrôle de surveillance et au réseau de références 
pérennes sur l’ensemble du territoire métropolitain ont 
été prospectées en suivant des protocoles de terrain et de 
laboratoire normalisés (AFNOR, 2016, 2020). Les don-
nées utilisées pour le développement de l’indice corres-
pondent au suivi de ces stations entre 2004 et 2010, soit 
plus de 6200 opérations de contrôle.
Des données de pressions anthropiques ont également 
été utilisées. Ces pressions (tableau ) étaient en rela-
tion avec d’une part dix catégories de pression liées à la 
qualité physico-chimique de l’eau, évaluées sur les six 
mois précédant l’échantillonnage des macroinvertébrés 

Pressions « physico-chimiques » Pressions « hydromorphologiques »

MO Matières organiques
MN Matières azotées

hors nitrates
NO3 Nitrates
MP Matières phosphorées
MES Matières en suspension
ACID Acidification
MPMX Micropolluants minéraux
PEST Pesticides
HAP Hydrocarbures 

aromatiques polycycliques
MPORG Autres micropolluants

organiques

COMM Voies de communication
RIPI Altération de la ripisylve
URBA Urbanisation dans le corridor 

à 100 m
COLM Risque de colmatage
HYDRO Instabilité hydrologique
ANTHRO Anthropisation du bassin 

versant
RECT Niveau de rectification 

du cours d’eau

	Larve de Chloroperla, les larves de Chloroperlidae comptent parmi les plus petites espèces de plécoptères 
(5 à 6 mm maximum), elles sont rhéophiles et indicatrices de très bonne qualité de l'eau de la rivière.

©  J.-P. Balmain - INRAE
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Une nouvelle génération d’indicateurs :  
l’exemple de l’indice invertébrés multimétrique I2M2

benthiques, et d’autre part sept catégories de pression 
liées à l’hydromorphologie et l’occupation du sol dans 
le bassin versant, évaluées une seule fois sur la période 
2004-2010. Chaque catégorie de pression a été évaluée 
à partir d’un nombre variable de paramètres élémentaires 
qui ont été agrégés selon le principe de l’élément le plus 
déclassant.

Typologie et références
Les tronçons sur lesquels étaient localisées les stations 
prospectées ont été individuellement alloués à un type 
de cours d’eau. La typologie utilisée est basée sur :
• un découpage du territoire métropolitain en zones 
homogènes du point de vue du relief, de la géologie et 
du climat (= hydro-écorégions ou HER),
• une prise en compte de la taille du cours d’eau (Chan-
desris et al., 2006).
Au vu de la difficulté d’identifier des références «vraies», 
nous avons privilégié une approche dite « du moindre
impact ». Dans cette approche, nous avons retenu 
comme stations «LIRR» (Least Impacted River Reaches), 
les stations répondant aux critères suivants : 
• pressions physico-chimiques : 

– aucune catégorie de pression de niveaux « état
médiocre» ou «mauvais état» ;
– au maximum trois catégories de pression de niveau 
«état moyen» ;
– au maximum une catégorie de pression non 
renseignée ;

• pressions hydromorphologiques :
– aucune catégorie de pression de niveau «mauvais 
état» ;
– au maximum une catégorie de pression de niveau 
«état médiocre» ;
– aucune catégorie de pression non renseignée.

Les stations ne répondant pas à ces critères ont été clas-
sées comme « Impacted River Reaches» (IRR) pour une 
catégorie de pression donnée, si leur état était au mieux 
l’«état moyen».

Principes de construction
Objectif

Afin de répondre aux exigences de la DCE, nous avons 
développé un indice multimétrique exprimé en ratio de 
qualité écologique (EQR), i.e. en écart par rapport à la 
situation de moindre perturbation (LIRR) définie pour le 
type de cours d’eau évalué. De plus, l’indice développé 
devait également :
• être efficace pour mettre en évidence les effets d’une
grande variété de pressions d’origine humaine,
• être robuste dans son évaluation, 
• être stable en conditions de moindre perturbation
(LIRR) 
• prendre en compte les critères préconisés par la DCE
(abondances, diversité et polluo-sensibilité) pour une 
évaluation de l’état écologique des cours d’eau via le 
compartiment « invertébrés benthiques». 

Métriques
Les douze prélèvements unitaires réalisés pour chaque 
opération de contrôle sont répartis en trois groupes de 
quatre prélèvements selon la norme (AFNOR, 2016). 

Plus de quatre cents métriques ont ensuite été calcu-
lées sur différentes combinaisons de listes faunistiques 
correspondant à ces trois groupes de prélèvements. 
Les métriques calculées permettent de décrire un large 
panel de caractéristiques des communautés : composi-
tion, structure, diversité et homogénéité taxonomiques 
et fonctionnelles (sur la base de traits bio-écologiques), 
sensibilité à certaines catégories de pression et état géné-
ral (indices biotiques) (Mondy et al., 2012).

Transformation en EQR
Afin de normaliser les valeurs des métriques et la direc-
tion de leurs réponses aux catégories de pression (crois-
sante ou décroissante avec la qualité écologique, i.e. 
dont les valeurs croissent ou décroissent avec une dimi-
nution des pressions d’origine humaine), nous avons uti-
lisé la formule suivante :

EQR = (Obs - Worst) / (Besttype - Worst)
avec : 
• Obs = la valeur observée de la métrique,
• Besttype = le 95e (métriques croissantes) ou le 5e 

(métriques décroissantes) percentile des valeurs de cette 
métrique dans les LIRR pour le même type de cours 
d'eau,
• Worst = le 5e (métriques croissantes) ou le 95e

(métriques décroissantes) percentile des valeurs de cette 
métrique dans les IRR pour tous les types de cours d'eau.

Jeux de données
Le jeu de données initial a été divisé en un jeu de don-
nées de développement (75% des sites) et un jeu de don-
nées test (25% des sites). La sélection des métriques et 
la constitution des indices multimétriques candidats ont 
été réalisées sur le jeu de données de développement.

Sélection des métriques
La sélection des métriques composant l’I2M2 s’est faite en 
plusieurs étapes : une sélection des métriques sur la base 
de leurs performances individuelles, puis une sélection 
des métriques apportant des informations non redon-
dantes parmi les meilleures métriques élémentaires. 

Sélection des métriques élémentaires
Les métriques recherchées devaient répondre à trois 
critères :
• répondre significativement à un maximum de catégo-
ries de pression : au moins sept des dix catégories de 
pression «physico-chimiques» et au moins cinq des sept
catégories de pression «hydromorphologiques» ;

• discriminer efficacement les stations de statut LIRR
des stations de statut IRR. Pour cela, nous avons calculé, 
pour chaque métrique et chaque catégorie de pression, 
son efficacité de discrimination (DE, d’après Ofenböck 
et al., 2004) comme étant le pourcentage de valeurs de 
cette métrique (en EQR) issues des IRR et inférieures 
au percentile 25 de la distribution des valeurs de cette 
métrique issues des LIRRs. La DE moyenne sur les dix-
sept catégories de pression doit être au moins de 60% ;

• être stables en situation de moindre perturbation. Nous 
avons donc spécifiquement recherché les métriques pré-
sentant la variabilité «naturelle» la plus faible possible
(coefficient de variation dans les stations LIRR inférieur 
à 0,333).
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Une nouvelle génération d’indicateurs : 
l’exemple de l’indice invertébrés multimétrique I2M2

Non redondance
Un examen de la nature de l’information bio/écologique 
individuellement apportée par chacune des métriques a 
ensuite été réalisé. Les métriques apportant une informa-
tion similaire ont été regroupées et pour chaque groupe 
de métriques similaires, seule la métrique présentant la 
plus forte efficacité de discrimination moyenne (sur les 
dix-sept catégories de pression) a été retenue.

Composition de l’I2M2

Indices candidats
Pour chaque catégorie de pression «p» (parmi P = 17), 
la moyenne des valeurs des métriques élémentaires «m» 
(parmi M = 5 pour l’indice final) exprimées en EQR et 
pondérées par leurs efficacités de discrimination res-
pectives (
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Non redondance

Un examen de la nature de l’information bio/écologique individuellement apportée par 
chacune des métriques a ensuite été réalisé. Les métriques apportant une information 
similaire ont été regroupées et pour chaque groupe de métriques similaires, seule la métrique 
présentant la plus forte efficacité de discrimination moyenne (sur les dix-sept catégories de 
pression) a été retenue.

Composition de l’I2M2

Indices candidats

Pour chaque catégorie de pression « p » (parmi P = 17), la moyenne des valeurs des métriques 
élémentaires « m » (parmi M = 5 pour l’indice final) exprimées en EQR et pondérées par leurs
efficacités de discrimination respectives (𝐷𝐷𝐷𝐷𝑚𝑚𝑝𝑝 ) est calculée. La valeur de l’indice est ensuite obtenue 
en faisant la moyenne arithmétique de ces valeurs sur l’ensemble des dix-sept catégories de pression.

𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖 =
∑ ∑ (𝐷𝐷𝐷𝐷𝑚𝑚

𝑝𝑝 × 𝐷𝐷𝐸𝐸𝐸𝐸𝑚𝑚
𝑝𝑝 )𝑀𝑀

∑ 𝐷𝐷𝐷𝐷𝑚𝑚
𝑝𝑝

𝑀𝑀
𝑃𝑃

𝑃𝑃

Chaque métrique sélectionnée au terme de l’étape de sélection des métriques élémentaires a initié la 
création d’un indice multimétrique candidat, en recherchant des métriques complémentaires 
permettant d’améliorer successivement les performances de l’indice multimétrique progressivement 
formé. Cette sélection des métriques complémentaires s’est faite de manière itérative. À partir d’un 
indice à n métrique(s) (n = 1 au début de la procédure), on teste systématiquement si l’ajout de l’une 
des autres métriques sélectionnées, mais non encore intégrées, permet d’améliorer significativement 
l’efficacité de discrimination de l’indice (test de Wilcoxon pour échantillons appariés sur les DE des 
indices à n et n+1 métriques). La métrique apportant le gain significatif le plus important en matière de 
DE moyenne, est ajoutée à l’indice initial et la procédure continue jusqu’à ce que l’ajout d’une 
métrique supplémentaire ne permette plus d’améliorer significativement la DE moyenne de l’indice
formé.

Sélection de l’I2M2

L’I2M2 est, parmi les indices candidats, celui qui offre le meilleur compromis entre :

 efficacité de discrimination importante pour toutes les catégories de pression,
 bonne stabilité : pas de différence significative (test de Kolmogorov-Smirnov ; p-value > 0.1) 

entre les valeurs de l’indice dans les LIRR des jeux de données de développement et test,
 bonne robustesse : pas de différence significative (test de Wilcoxon pour échantillons 

appariés ; p-value > 0.1) entre les DE mesurées sur les jeux de données de développement et 
test,

 bonne adéquation avec les exigences de la DCE sur les critères à prendre en compte pour le 
compartiment « invertébrés benthiques » (abondances, diversité et polluo-sensibilité).

L’indice invertébrés multimétrique (I2M2)

La sélection des métriques a permis d’identifier trente métriques non redondantes et présentant des 
performances satisfaisantes. Sur la base de ces métriques, trente indices multimétriques candidats 
ont été produits, constitués de deux à huit métriques, ces indices ayant tous une efficacité de 
discrimination moyenne supérieure à 80 %. Parmi ces trente indices candidats, seulement cinq ont 
démontré une stabilité et une robustesse satisfaisantes (Tableau 2). 

) est calculée. La valeur de l’indice est 
ensuite obtenue en faisant la moyenne arithmétique de 
ces valeurs sur l’ensemble des dix-sept catégories de 
pression.

Chaque métrique sélectionnée au terme de l’étape de 
sélection des métriques élémentaires a initié la création 
d’un indice multimétrique candidat, en recherchant des 
métriques complémentaires permettant d’améliorer suc-
cessivement les performances de l’indice multimétrique 
progressivement formé. Cette sélection des métriques 
complémentaires s’est faite de manière itérative. À partir 
d’un indice à n métrique(s) (n = 1 au début de la procé-
dure), on teste systématiquement si l’ajout de l’une des 
autres métriques sélectionnées, mais non encore inté-
grées, permet d’améliorer significativement l’efficacité 
de discrimination de l’indice (test de Wilcoxon pour 
échantillons appariés sur les DE des indices à n et n+1
métriques). La métrique apportant le gain significatif le 
plus important en matière de DE moyenne, est ajoutée 
à l’indice initial et la procédure continue jusqu’à ce que 
l’ajout d’une métrique supplémentaire ne permette plus 
d’améliorer significativement la DE moyenne de l’indice 
formé.

Sélection de l’I2M2

L’I2M2 est, parmi les indices candidats, celui qui offre le 
meilleur compromis entre :
• efficacité de discrimination importante pour toutes les 
catégories de pression,

• bonne stabilité : pas de différence significative (test de 
Kolmogorov-Smirnov ; p-value > 0,1) entre les valeurs 
de l’indice dans les LIRR des jeux de données de déve-
loppement et test,
• bonne robustesse : pas de différence significative (test 
de Wilcoxon pour échantillons appariés ; p-value > 0,1) 
entre les DE mesurées sur les jeux de données de déve-
loppement et test,
• bonne adéquation avec les exigences de la DCE sur 
les critères à prendre en compte pour le compartiment 
« invertébrés benthiques » (abondances, diversité et 
polluo-sensibilité).

L’indice invertébrés multimétrique (I2M2)
La sélection des métriques a permis d’identifier trente 
métriques non redondantes et présentant des perfor-
mances satisfaisantes. Sur la base de ces métriques, 
trente indices multimétriques candidats ont été produits, 
constitués de deux à huit métriques, ces indices ayant 
tous une efficacité de discrimination moyenne supé-
rieure à 80%. Parmi ces trente indices candidats, seule-
ment cinq ont démontré une stabilité et une robustesse 
satisfaisantes (tableau ). 
Parmi ces cinq indices, celui offrant le meilleur compro-
mis entre efficacité de discrimination, stabilité, robus-
tesse et prise en compte équilibrée des critères recom-
mandés par la DCE pour les invertébrés benthiques a 
été sélectionné pour devenir l’I2M2 (indice candidat #2 ; 
tableau ). Cet indice est composé de cinq métriques 
(figure ) : 

	Métriques élémentaires composant l’I2M2 et prise 
en compte (ronds verts) des critères recommandés 
par la directive cadre européenne sur l’eau.

	Performances et compatibilité DCE des cinq indices candidats les plus stables (p-values d’un test de Kolmogorov-Smirnov 
supérieures à 0,1) et robustes (p-values d’un test de Wilcoxon pour échantillons appariés supérieures à 0,1). Une même métrique peut 
prendre en compte plusieurs critères demandés par la DCE (abondances, diversité, polluo-sensibilité). Voir le texte pour plus de détails. 

Nombre de métriques prenant en compte :

I2M2
candidats

Nombre de 
métriques Stabilité Robustesse Abondances Diversité Polluo-

sensibilité

#1
#2
#9
#25
#30

3
5
3
3
4

0,2057
0,1617
0,1145
0,2051
0,2479

0,7467
0,4874
0,2842
0,4586
0,4038

1
3
1
1
1

2
3
2
0
3

2
3
3
3
4
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Non redondance

Un examen de la nature de l’information bio/écologique individuellement apportée par 
chacune des métriques a ensuite été réalisé. Les métriques apportant une information 
similaire ont été regroupées et pour chaque groupe de métriques similaires, seule la métrique 
présentant la plus forte efficacité de discrimination moyenne (sur les dix-sept catégories de 
pression) a été retenue.

Composition de l’I2M2

Indices candidats

Pour chaque catégorie de pression « p » (parmi P = 17), la moyenne des valeurs des métriques 
élémentaires « m » (parmi M = 5 pour l’indice final) exprimées en EQR et pondérées par leurs
efficacités de discrimination respectives (𝐷𝐷𝐷𝐷𝑚𝑚𝑝𝑝 ) est calculée. La valeur de l’indice est ensuite obtenue 
en faisant la moyenne arithmétique de ces valeurs sur l’ensemble des dix-sept catégories de pression.

𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖 =
∑ ∑ (𝐷𝐷𝐷𝐷𝑚𝑚

𝑝𝑝 × 𝐷𝐷𝐸𝐸𝐸𝐸𝑚𝑚
𝑝𝑝 )𝑀𝑀

∑ 𝐷𝐷𝐷𝐷𝑚𝑚
𝑝𝑝

𝑀𝑀
𝑃𝑃

𝑃𝑃

Chaque métrique sélectionnée au terme de l’étape de sélection des métriques élémentaires a initié la 
création d’un indice multimétrique candidat, en recherchant des métriques complémentaires 
permettant d’améliorer successivement les performances de l’indice multimétrique progressivement 
formé. Cette sélection des métriques complémentaires s’est faite de manière itérative. À partir d’un 
indice à n métrique(s) (n = 1 au début de la procédure), on teste systématiquement si l’ajout de l’une 
des autres métriques sélectionnées, mais non encore intégrées, permet d’améliorer significativement 
l’efficacité de discrimination de l’indice (test de Wilcoxon pour échantillons appariés sur les DE des 
indices à n et n+1 métriques). La métrique apportant le gain significatif le plus important en matière de 
DE moyenne, est ajoutée à l’indice initial et la procédure continue jusqu’à ce que l’ajout d’une 
métrique supplémentaire ne permette plus d’améliorer significativement la DE moyenne de l’indice
formé.

Sélection de l’I2M2

L’I2M2 est, parmi les indices candidats, celui qui offre le meilleur compromis entre :

 efficacité de discrimination importante pour toutes les catégories de pression,
 bonne stabilité : pas de différence significative (test de Kolmogorov-Smirnov ; p-value > 0.1) 

entre les valeurs de l’indice dans les LIRR des jeux de données de développement et test,
 bonne robustesse : pas de différence significative (test de Wilcoxon pour échantillons 

appariés ; p-value > 0.1) entre les DE mesurées sur les jeux de données de développement et 
test,

 bonne adéquation avec les exigences de la DCE sur les critères à prendre en compte pour le 
compartiment « invertébrés benthiques » (abondances, diversité et polluo-sensibilité).

L’indice invertébrés multimétrique (I2M2)

La sélection des métriques a permis d’identifier trente métriques non redondantes et présentant des 
performances satisfaisantes. Sur la base de ces métriques, trente indices multimétriques candidats 
ont été produits, constitués de deux à huit métriques, ces indices ayant tous une efficacité de 
discrimination moyenne supérieure à 80 %. Parmi ces trente indices candidats, seulement cinq ont 
démontré une stabilité et une robustesse satisfaisantes (Tableau 2). 
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• l’indice de diversité de Shannon-Weaver. Cette 
métrique prend en compte à la fois la richesse taxono-
mique et la distribution des abondances relatives des 
différents taxons de l’assemblage faunistique. En cas de 
pression anthropique croissante, une baisse de la valeur 
de l’indice est attendue ;
• l’indice ASPT. Cet indice mesure le niveau de polluo-
sensibilité moyen de l’assemblage des macroinvertébrés. 
En cas de pression anthropique croissante, une baisse du 
niveau moyen de polluo-sensibilité, et donc de la valeur 
de l’ASPT, est attendue ;
• la fréquence relative des organismes polyvoltins (i.e. 
capables d’accomplir au moins deux générations succes-
sives au cours d’une année) dans la communauté. En cas 
de pression anthropique croissante, une augmentation 
de la fréquence relative des organismes polyvoltins est 
attendue ;
• la fréquence relative des organismes ovovivipares (i.e. 
dont l’incubation des œufs est réalisée dans l’abdomen 
de la femelle, l’éclosion suivant immédiatement l’expul-
sion des œufs dans le milieu aquatique) dans la commu-
nauté. En cas de pression anthropique croissante, une 
augmentation de la fréquence relative des organismes 
ovovivipares est attendue ;
• la richesse taxonomique, il s’agit du nombre de taxons 
identifiés au niveau systématique préconisé par la norme 
AFNOR NF T90-388 (2020). En cas de pression anthro-
pique croissante, une réduction de la richesse taxono-
mique est attendue.
Sur un jeu de données complété par rapport à celui uti-
lisé pour sa construction (plus de 10000 opérations de 
contrôle réalisées entre 2004 et 2013), l’I2M2 présente 
une efficacité moyenne de discrimination robuste et 
supérieure à 80% pour les catégories de pression prises
en compte (68-97% suivant la catégorie). Sur le même 
jeu de données, l’IBGN affiche des performances signi-
ficativement plus faibles avec une efficacité moyenne de 
discrimination de seulement 65% (53-90 % suivant la 
catégorie de pression ; figure ) 2.

Conclusion
L’I2M2 a été développé pour répondre aux exigences de 
la DCE et pour tenter d’améliorer les performances des 
méthodes existantes. Ce nouvel indice permet ainsi une 
amélioration de la détection des catégories de pression 
les moins bien détectées par l’IBGN (e.g. micropolluants 
et certaines pressions «hydromorphologiques»).
L’I2M2 s’interprète en termes de classes d’état écolo-
gique (cinq classes de « très bon» à «mauvais») dont les
limites sont définies pour chaque type de cours d’eau 
(rang xHER). Afin de garantir la comparabilité des éva-
luations rendues par l’I2M2 avec celles rendues par les 
indices «macroinvertébrés» utilisés dans les autres États
membres de l’Union européenne, les limites de classe 
utilisées pour l’I2M2 ont été définies au cours d’un exer-
cice d’intercalibration. L’I2M2 et ses limites de classes 
harmonisées au niveau européen sont donc désormais 

Une nouvelle génération d’indicateurs :  
l’exemple de l’indice invertébrés multimétrique I2M2

	Gain d’efficacité de discrimination (DE) de l’I2M2 sur l’IBGN détaillé  
par catégorie de pression. Les pressions « hydromorphologiques » sont  
indiquées en italique. Voir le tableau  pour les intitulés complets  
des catégories de pression. 

	Gain d’efficacité de discrimination (DE) de l’I2M2 sur l’IBGN détaillé  
par catégorie de pression. Les pressions « hydromorphologiques » sont  
indiquées en italique. Voir le tableau  pour les intitulés complets   pour les intitulés complets   pour
des catégories de pression. 

2. L’I2M2 (version 1.0.6) et l’IBGN (IBG-DCE version 1.0.6) ont été calculés  
en utilisant le Système d’évaluation de l’état des eaux (SEEE) :  
https://seee.eaufrance.fr/

Z	Évolution de l’évaluation de l’état écologique correspondant  
au compartiment des macroinvertébrés benthiques en passant  
de l’utilisation de l’IBGN à celle de l’I2M2.  
Les mêmes données ont été utilisées pour calculer les deux indices.  
Le nombre de stations allouées à chaque classe d’état 
(« Très bon » : bleu, à « Mauvais » : rouge) est indiqué dans la colonne 
représentant chaque indice. La largeur des flux est proportionnelle 
au nombre de stations conservant (même couleur que la colonne I2M2)  
ou changeant (couleur différente) de classe d’état.
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Une nouvelle génération d’indicateurs : 
l’exemple de l’indice invertébrés multimétrique I2M2

L’évolution du score I2M2 (partie A) montre 
une amélioration progressive de la valeur de l’indice 
biotique qui traduit un restauration importante de 
l’état écologique à hauteur du point de prélèvement. 
En effet un gain de trois classes de qualité est 
observé, du « mauvais » état écologique en 2007 au 
« bon » état écologique en 2013.

Cette restauration de l’état écologique est confirmée 
par l’évolution des pressions anthropiques 
(partie B), puisqu’une amélioration progressive 
de l’état chimique est observée, 
d’abord pour les composés phosphorés 
(MP dès 2008), puis les composés azotés hors nitrates 
(MN), les matières organiques 
et certains micropolluants organiques (HAP) dès 2010. 
Le niveau modéré de contamination du site 
par les nitrates (NO3) varie peu au cours de la période.

L’examen des métriques constitutives de l’I2M2

(partie C) montre une augmentation différée
(à partir de 2010 seulement) de l’ASPT 
qui mesure le niveau de polluo-sensibilité moyen 
de la communauté. Elle reste cependant relativement 
limitée. Parallèlement le taux de taxons à cycle 
de développement court (i.e. polyvoltins), d’autant 
plus élevé que le milieu subit un régime sévère de 
perturbations, diminue car celui-ci se rapproche 
des conditions de référence au cours de la période 
d’étude, avec cependant une rechute sévère 
en 2011. La diversité taxonomique (Shannon) 
et la richesse taxonomique, indicateurs respectifs 
de la stabilité et de la complexité de l’habitat, 
s’améliorent progressivement au cours du temps.

MO = matières organiques. 
PES = particules en suspension. 
COMM = voies de communication. 
RIPI = altération de la ripisylve. 
URBA = urbanisation dans le corridor. 
COLM = risque de colmatage. 
INSTA = instabilité hydrologique. 
ANTHRO = anthropisation dans le bassin-versant.

	Illustration de l’approche interprétative de l’i2m2
à partir des résultats obtenus sur une station située 
sur un très petit cours d’eau (tp) de l’her 6 « méditerranéen » 
sur la chronique 2007-2013.

utilisés pour évaluer l’état de l’élément de qualité bio-
logique «macroinvertébrés benthiques» pour les cours 
d’eau peu profonds en France métropolitaine. La transi-
tion de l’IBGN (arrêté «Évaluation» du 27 juillet 2015) à 
l’I2M2 (arrêté «Évaluation» du 27 juillet 2018) 3 se traduit 
par une évaluation plus rigoureuse de l’état des com-
munautés d’invertébrés benthiques avec une réduction 
de 12 % du nombre de stations classées au moins en 
« Bon » état. Cette réduction est en particulier liée au 
nombre plus réduit de stations classées en «Très bon» 
état (–  31 %) et au nombre plus important de stations 
classées en «Mauvais» ou «Très mauvais» état (210 vs. 
44) avec l’I2M2 par rapport à l’IBGN (figure Z).

3. L’état biologique a été calculé selon les deux arrêtés évaluations 
(indicateurs EBio_CE_2015 et EBio_CE_2018, tous les deux 
en version 1.0.1) en utilisant le Système d’évaluation de l’état des eaux
(SEEE) : https://seee.eaufrance.fr/

:::::::::::::::::::Sciences Eaux & Territoires n°37 – 2021

35
Directive cadre européenne sur l’eau 

Bilan de vingt années de recherche pour 
la reconquête de la qualité des masses d’eau 

35



Une nouvelle génération d’indicateurs :  
l’exemple de l’indice multimétrique invertébrés I2M2

Une méthode d’évaluation est d’autant plus intéressante 
que le degré d’incertitude associé à l’évaluation réalisée 
est connu. Une étude spécifique a permis de montrer que 
la source principale d’incertitude autour de la valeur de 
l’I2M2  était liée à la variabilité inter-opérateurs au cours 
des phases de terrain et de laboratoire, qui, bien que 
nettement supérieure aux sources d’incertitude liées à 
la construction de l’indice (sur les valeurs de DE, BEST, 
WORST), n’entrainait qu’un risque faible de mauvaise 
allocation d’une classe d‘état écologique, sauf lorsque la 
valeur d’indice obtenue était proche d’une valeur limite 
entre deux classes.

Afin d’assurer une meilleure homogénéité dans l’effort 
et la stratégie d’échantillonnage le long du profil longi-
tudinal des cours d’eau, un nouveau protocole d’échan-
tillonnage (norme XP T90-337 ; AFNOR, 2019) et un 
nouvel indice adapté aux grands cours d’eau profonds 
(GCE) ont été proposés. Cet indice multimétrique (I2M2

-GCEC) a été construit selon une démarche très similaire 
à celle présentée ici. 

Le calcul de l’I2M2 peut être complété par les informations apportées par l’ « Outil diagnostique invertébrés » 
(ODI ; Mondy et Usseglio-Polatera, 2013). En examinant simultanément les valeurs de 216 métriques biologiques décrivant 
l’histoire de vie et les principales préférences écologiques des invertébrés benthiques, sur l’échantillon faunistique 
utilisé pour le calcul de l’I2M2 (norme AFNOR NF T90-333), les modèles de l’ODI (un par catégorie de pression) évaluent  
la probabilité que la communauté d’invertébrés soit significativement impactée par différentes catégories de pression 
liées à la qualité de l’eau (partie A), l’altération hydromorphologique du cours d’eau ou l’occupation de l’espace  
dans le bassin versant (partie B). Ainsi sur le site TP6 étudié dans l’encadré , les probabilités d’impact restituées par  
les assemblages d’invertébrés sur la chronique d’étude confirment la levée de pression chimique, avec une baisse 
progressive des probabilités d’impact, particulièrement nette pour les composés azotés hors nitrates (MN)  
et les composés phosphorés (MP). Il est à noter que la probabilité d’impact par les nitrates (NO3) est peu modifiée, voire 
augmente légèrement au cours de la chronique, ce qui est confirmé par le peu d’évolution de la concentration en nitrates 
dans l’eau (encadré 1B). De manière similaire, les probabilités d’impact significatif restituées par les modèles liés 
à l’habitat varient peu, exceptée une réduction progressive de la probabilité d’impact liée à une dégradation de la ripisylve 
(RIPI).

MO = matières organiques, PES = particules en suspension, URBA = urbanisation dans le corridor,  
INSTA = instabilité hydrologique, COMM = voies de communication, COLM = risque de colmatage,  
ANTHRO = anthropisation dans le bassin versant.

	L'« outil diagnostique invertébrés »
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ne forte ambition sociétale et politique est 
apparue ces dernières décennies et s’est 
focalisée sur l’état des eaux depuis le Clean 
Water Act aux États-Unis en 1972 jusqu’à 
la directive cadre européenne sur l’eau 
(DCE) en 2000. Cette directive a fixé pour 

objectif l’atteinte du bon état écologique pour toutes les 
masses d’eau et mis les organismes aquatiques au cœur 
de l’évaluation de cet état écologique. Les États euro-
péens ont mis en place des programmes de surveillance 
pour évaluer de manière cohérente et transparente l’état 
des eaux continentales. Pour répondre aux objectifs de 
la DCE, des organismes de recherche ont accompagné 
cette démarche. Ils ont développé une nouvelle généra-
tion de bioindicateurs (macroinvertébrés, macrophytes, 
algues, poissons) répondant aux nouvelles exigences 
réglementaires et prenant en compte l’ensemble des 
pressions s’exerçant sur les cours d’eau. Ces bioindica-
teurs permettent de faire une évaluation de l’état des sites 
échantillonnés (Bonada et al., 2006 ; Furse et al., 2006; 
Hering et al., 2004 ; Marzin et al.., 2012 ; Mondy et al., 

Réponse des indicateurs biotiques de cours d’eau 
aux pressions et extrapolation de l’état biologique 
aux masses d’eau non suivies 

Pour des raisons techniques et économiques, toutes les masses d’eau européennes ne bénéficient pas 
d’un suivi direct de leur qualité établi à partir d’une collecte régulière de données biologiques. 
En France, cela représente environ dix mille sites. Pour combler ces lacunes, des chercheurs d’INRAE 
ont mis au point un ensemble de modèles capables de prédire avec un bon taux de réussite l’état 
écologique de ces masses d’eau à partir d’un jeu de données de pressions. Si ce type d’outil prédictif 
est d’un intérêt majeur pour les gestionnaires, il ne doit cependant pas être considéré comme
une approche antagoniste à l'amélioration du réseau de surveillance mais plutôt comme un moyen
de fournir un cadre général pour aider les politiques de l'eau.

2012; Pont et al., 2006). L’évaluation concomitante des 
éléments de qualité physico-chimiques et hydromorpho-
logiques a permis de mieux comprendre et étalonner la 
sensibilité de ces indicateurs aux pressions majeures 
aux échelles locales et régionales. Ainsi, une évaluation 
robuste et complète a pu être mise en œuvre à l’échelle 
des sites du réseau de contrôle de surveillance et par 
extension de leurs masses d’eau. Mais aucune des règle-
mentations existantes n’impose un suivi systématique 
de chaque masse d’eau dans le cadre des réseaux de 
surveillance. Par exemple, le réseau de contrôle et de 
surveillance de la France couvre l’ensemble du territoire 
avec seulement 1500 sites. Il laisse par conséquent près
de 10000 masses d’eau pour lesquelles la classification 
de l’état écologique doit se faire sans données de suivi 
direct (ou en utilisant des données du réseau de contrôle 
opérationnel ou encore au cas par cas par des études 
locales). Et cette situation n’est pas unique en Europe 
car les limitations techniques ainsi que les raisons éco-
nomiques font que les États membres ont choisi de ne 
pas suivre directement l’ensemble de leurs masses d’eau.

U
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	Carte des 1 200 sites du réseau de contrôle de surveillance sélectionnés. 

Pour faire face à ces limites, il s’est avéré nécessaire, 
lors de la mise en place des règles d’évaluation DCE, 
de s’appuyer sur des méthodes fiables et reproductibles 
afin d’évaluer de manière homogène l’état écologique 
des masses d’eau ne bénéficiant pas de données bio-
logiques. Ceci impliquait (i) de s’appuyer sur des outils 
existants comme des modèles mécanistes capables de 
modéliser les éléments de qualité physico-chimiques, 
(ii) d’utiliser les informations connues sur les pressions 
s’exerçant au sein des bassins versants, notamment celles 
recensées pour la construction des SDAGE 1, ou impac-
tant le fonctionnement hydromorphologique des cours 
d’eau et évaluées par le système d’audit hydromorpho-
logique développé par Irstea 2 (Valette et al., 2012), ou 
(iii) de simplement regrouper des masses d’eaux simi-
laires afin d’étendre la représentativité d’un site de suivi 
à plusieurs masses d’eau. La majorité des masses d’eau 
auraient ainsi été évaluées sans connaissance directe de 
l’état de leurs compartiments biologiques. Une solution 
pertinente a été de développer des modèles capables 
d’évaluer l’état des compartiments biologiques à partir 
de la seule connaissance des pressions.
Cependant, très peu de travaux de recherche ont tenté de 
développer ce type d’outils prédictifs pour une évaluation 
biologique des masses d’eau non suivies. Dans la littéra-
ture, quelques études relient les pressions et le fonction-
nement biologique (Donohue et al., 2006 ; Kristensen et 
al., 2012; Marzin et al., 2013; Wasson et al., 2010). Les 
modèles développés permettent d’extrapoler l’évaluation 
de l’état réalisée au niveau des stations à l’ensemble du 
réseau hydrographique. Ces premiers outils prédictifs ont 
montré qu’il était possible de prédire efficacement l’état 
biologique à partir de variables de pression. Nous avons 
donc construit un corpus de modèles capables d’expli-
quer d’une part la variabilité des indices biologiques 
utilisés dans les réseaux et de prédire d’autre part l’état 
écologique des masses d’eau françaises non suivies par le 
réseau de contrôle de surveillance (RCS). Notre méthode 
a été développée avec succès pour les macroinvertébrés, 
les diatomées et les poissons (Villeneuve et al., 2015). 
Toutefois, nous l’illustrerons uniquement avec l’indice 
basé sur les macroinvertébrés, dans sa capacité à prédire 
la composante biologique de l’état écologique à par-
tir des pressions d’occupation du sol, des pressions sur 
l’hydromorphologie et des pressions physico-chimiques. 

Matériel et méthodes
Nous avons utilisé des données sur 1200 sites du réseau 
de surveillance métropolitain, suivis sur la période 2008-
2009. Ces sites (figure ) sont répartis dans 22 hydroé-
corégions et couvrent toutes les tailles de cours d’eau. 
Les données sur les macroinvertébrés benthiques ont 
été recueillies selon un protocole commun normalisé 
(AFNOR, 2009). L’indice I2M2 (Mondy et al., 2012) a 
ensuite été calculé et exprimé en EQR (écart à la valeur 
de référence de l’indice dans le type du site où il est 
mesuré). Ceci a permis de s’affranchir des différences 
typologiques entre sites. La moyenne des valeurs d’in-
dice des années 2008 et 2009 a ensuite été calculée et 
transformée en classe d’état « Bon » ou « Mauvais » en 
utilisant les valeurs de limites de bon état recommandées 
par l’arrêté du 25 janvier 2010 2. 

1. Schémas directeurs d’aménagement et de gestion des eaux. 
2. Cet arrêté relève des des 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.

Concernant les données de pression, nous avons utilisé 
des données d’occupation du sol issues de CORINE Land 
Cover (CLC) 2006 (Büttner et Kosztra, 2007). À partir de 
l’enveloppe du bassin versant préalablement délimi-
tée avec un modèle numérique de terrain, nous avons 
calculé pour chaque site le pourcentage de surface des 
différentes catégories d’occupation du sol : espaces urba-
nisés, agriculture fort impact, agriculture faible impact 
et espaces naturels. Pour représenter les pressions exer-
cées sur le fonctionnement hydromorphologique des 
cours d’eau, nous avons utilisé deux types principaux de 
descripteurs. À l’échelle du bassin versant (zone hydro-
graphique), nous avons utilisé des données de drainage, 
d’irrigation et d’érosion afin de caractériser une éven-
tuelle perturbation des flux solides et liquides naturels. 
À l’échelle du tronçon hydromorphologique, nous avons 
utilisé les descripteurs de pressions sur l’hydromorpholo-
gie suivants : le taux de voies de communication à proxi-
mité du lit mineur et dans le lit majeur, le taux de digues 
dans le lit mineur et dans le lit majeur, la densité de 
seuils, le taux de boisement des berges dans un corridor 
de 10 mètres, de 30 mètres et dans le lit majeur, le taux 
d’urbanisation à proximité du lit mineur, le taux de tracé 
rectiligne, le taux de plans d’eau dans le lit majeur et le 
taux de surlargeur (proxy pour déceler les tronçons ayant 
généralement fait l’objet d’interventions hydrauliques 
passées). Ces descripteurs permettent de qualifier la 
pression exercée sur les processus hydromorphologiques 
entrainant une modification de régime hydrologique, 
une augmentation/réduction de fréquence des crues, une 
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réduction de sinuosité, une altération du corridor rivu-
laire et une altération de la dynamique latérale (Valette 
et al., 2012). Ces descripteurs ont ensuite été rattachés 
à chacun des sites de suivi. Enfin, nous avons utilisé les 
paramètres physicochimiques mesurés dans le cadre du 
réseau national de contrôle de surveillance pour carac-
tériser la pression physico-chimique. Nous avons retenu 
la valeur moyenne des concentrations mesurées durant 
la période 2008-2009 des paramètres suivants : matières 
en suspension, oxygène dissous, DBO5 à 20°C, ammo-
nium, nitrites, nitrates et phosphore total. Ces paramètres 
avaient été mesurés avec une fréquence mensuelle. 
Un premier modèle explicatif a été développé en utili-
sant la méthode de régression PLS (Wold et al., 2001) 
qui associe l’ensemble des pressions sélectionnées 
comme prédicteur de l’indice biologique macroinverté-
brés (I2M2). Ce modèle a permis de quantifier l’effet de 
l’ensemble de ces prédicteurs ainsi que l’effet relatif de 
chaque prédicteur sur l’indice. Les prédicteurs signifi-
catifs ainsi sélectionnés ont été ensuite utilisés comme 
variables d’entrées d’un deuxième modèle visant à pré-
dire l’état écologique. Ce modèle prédictif a été déve-
loppé en utilisant la méthode des arbres d’inférence 
conditionnelle (Hothorn et al., 2006) pour prédire de 
manière efficace l’état écologique (bon ou mauvais). 
À partir d’un jeu de pressions évaluées pour des masses 
d’eau non suivies, ce modèle prédictif permet d’extra-
poler un état écologique probable de ces masses d’eau.

Résultats
Les résultats des modèles PLS (figure ) montrent que le 
jeu de variables de pression explique 41% de la variabi-
lité de l’I2M2. En termes d’intensité de réponse, ce sont 
les variables physico-chimiques qui ont les coefficients 

	Résultats du modèle de régression PLS pour l’indice I2M2.  
Les coefficients de régression normalisés sont présentés pour chaque modèle : 
en rouge, les variables qui ont un effet négatif sur l’indice biologique,  
en bleu, les variables qui ont un effet positif sur l’indice biologique  
et en gris, les variables dont l’effet n’est pas significatif (Villeneuve et al., 2015).

les plus forts, suivies des variables d’occupation du sol et 
enfin des variables hydromorphologiques. Les variables 
ayant un effet négatif significatif sont : les concentrations 
en nutriments, en matière organique et en matières en 
suspension, le niveau d’urbanisation dans le corridor 
rivulaire (100 m), la proportion d’agriculture intensive 
dans le bassin versant, la rectitude du tracé du cours 
d’eau, l’irrigation, la densité de seuils, la présence de 
digues à la fois dans le lit mineur et dans le lit majeur 
et la présence de routes dans le lit majeur. Les variables 
ayant un effet positif significatif sont : la concentration en 
oxygène dissous, l’agriculture faible impact et la propor-
tion de végétation à 10 et 30 m de la rivière. De manière 
synthétique, on peut donc dire que l’indice répond aux 
variables caractérisant les nutriments, la matière orga-
nique, l’occupation du sol du bassin versant et aux pres-
sions sur l’hydromorphologie.
Nous avons ensuite utilisé ces variables significatives 
pour la construction du modèle prédictif. L’arbre de 
décision validé prédisant l’état déterminé à partir de l’in-
dice I2M2 (figureZ) sélectionne les variables suivantes : 
nitrites, artificialisation des sols du bassin versant, irri-
gation, phosphore total, oxygène dissous et densité de 
seuils. Ce modèle montre un taux d’erreur de classement 
faible (19% pour le jeu de données d’apprentissage et 
26 % pour le jeu de données de test). Il a une bonne 
capacité prédictive et permet de prédire de manière satis-
faisante les situations de bon état. Sa capacité à prédire 
les situations de mauvais état est moins bonne.

Discussion
Le modèle explicatif a montré une importance majeure 
des paramètres physico-chimiques dans l’explication 
de l’état déterminé à partir de l’indice I2M2, avec un 
effet prépondérant du phosphore total, des nitrites, de 
l’ammonium et dans une moindre mesure de la DBO5. 
Ces résultats concordent avec les études réalisées ailleurs 
en Europe qui montrent que la concentration en nutri-
ments est un facteur influençant négativement les indices 
biotiques qu’ils soient basés sur les macroinvertébrés 
benthiques, les diatomées ou les poissons (Dahm et al., 
2013; Donohue et al., 2006; Johnson et Hering, 2009).
Les variables hydromorphologiques utilisées dans ce tra-
vail avaient pour but de rendre compte des altérations 
d’origine anthropique pouvant clairement être corrélées 
à une dégradation de l’état écologique. Ainsi ont été pris 
en compte différents aménagements et usages au niveau 
du lit majeur (agriculture, urbanisation, transport) et du 
lit mineur (transport, énergie, tourisme) dont les effets se 
traduisent par une altération des structures et des pro-
cessus hydromorphologiques naturels. À large échelle, 
l’indice I2M2 est influencé négativement par les effets 
de l’irrigation qui se traduit par des étiages plus sévères. 
Au niveau de l’altération des processus morphologiques, 
l’I2M2 est influencé négativement par les variables reflé-
tant l’altération de la dynamique latérale, le ralentisse-
ment de l’écoulement et la modification directe du lit 
mineur (rectification, urbanisation 100 m, digues et 
routes dans les lits mineur et majeur, densité de seuils). 
Ceci est cohérent dans la mesure où ces facteurs vont agir 
soit sur la diversité des habitats, soit sur les processus de 
dissémination (altération des successions de faciès, alté-
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Z	Arbre d’inférence conditionnelle de l’indice I2M2. Ce schéma décrit l’arbre de décision qui permet à partir d’une succession de valeurs  
seuils pour les variables sélectionnées de déterminer la proportion de stations en bon et en mauvais état. Cette valeur est traduite  
en probabilité d’être en bon ou en mauvais état (Villeneuve et al., 2015).

ration de la dynamique latérale). Enfin, l’I2M2 montre 
une réponse positive à la présence de ripisylve dans le 
corridor rivulaire. Si la ripisylve joue un rôle complexe 
(ombrage, apport de matière organique, habitat mais 
aussi stabilisation des berges, et rôle sur la dynamique 
latérale) (Naiman et al., 2010 ; Shields et al., 2003), elle 
témoigne surtout d’un certain niveau de naturalité des 
rives. De manière synthétique, les facteurs d’altération 
hydromorphologiques interviennent en troisième posi-
tion après les facteurs physico-chimiques et l’occupa-
tion du sol, dans l’explication de l’état écologique. On 
retrouve cette hiérarchie d’impacts dans d’autres études 
(Dahm et al., 2013) montrant que l’effet de l’altération 
hydromorphologique est mesurable mais que son impact 
est relativement faible sur les indices biologiques. Cela 
plaide pour l’utilisation d’indicateurs modernes et perfor-
mants comme l’I2M2 (Mondy et al., 2012) pour rendre 
compte plus finement de l’impact des différents facteurs 
de stress hydromorphologiques. 
Le modèle prédictif a montré des performances prédic-
tives intéressantes avec un taux de bonne classification 
de l’état écologique de 81 %. Il faut souligner que ce
modèle est capable de prédire de manière performante 
le bon état mais ses performances sont moins bonnes 
lorsqu’il s’agit de prédire le mauvais état. Ceci est la 
résultante de la forte proportion de sites en bon état dans 
notre jeu de données (un site sur trois environ est classé 
en bon état). Le modèle ne peut s’adapter à des situations 
non rencontrées dans le jeu de données d’apprentissage 
et atteint les limites de sa capacité prédictive. La méthode 
des arbres d’inférence conditionnelle utilisée ici est un 
atout pour le transfert aux gestionnaires. La littérature 
décrit des méthodes plus performantes comme les « ran-
dom forests » (Liaw et Wiener, 2002) ou leur pendant 
conditionnel les «conditional random forests» (Hothorn 

et al., 2006; Maloney et al., 2009) capables d’améliorer 
les capacités prédictives des modèles. Mais nous avons 
fait le choix d’utiliser ici une méthode plus simple dans 
le but précis de fournir aux gestionnaires un outil facile 
à intégrer dans un algorithme décisionnel de la chaine 
règlementaire d’évaluation de l’état écologique. La 
méthode choisie nous permet en effet de communiquer 
directement aux gestionnaires le schéma de l’arbre de 
décision qu’ils peuvent ensuite utiliser directement sans 
compétence experte en modélisation.
À l’échelle de l’Europe, la première solution envisagée a 
été d’utiliser le jugement d’experts ou le regroupement 
de masses d’eau (Kristensen et Christiansen, 2012). Mais 
en suivant cette option, l’évaluation des masses d’eau 
réalisée par les gestionnaires risquait d’être hétérogène 
à l’échelle du territoire national. Elle l’était encore plus 
lorsqu’il s’agissait de regarder ces évaluations à l’échelle 
européenne. C’est pourquoi il a été recommandé (Reyjol 
et al., 2014) d’associer étroitement des modèles prédic-
tifs de l’état écologique à ce jugement d’expert afin d’ac-
croître la robustesse du processus d’évaluation. Ainsi, 
les masses d’eau non surveillées ont pu être classées en 
utilisant une double approche. D’une part, l’expertise 
pouvait être faite à partir des pressions exercées sur les 
masses d’eau afin de capitaliser les connaissances des 
gestionnaires. D’autre part, des modèles pouvaient être 
utilisés pour assurer une évaluation plus homogène et 
objective. Ces deux approches gagnaient ensuite à être 
confrontées afin d’optimiser le processus d’évaluation. Si 
l’utilisation d’un modèle est une approche objective, elle 
peut être biaisée et inadaptée à des conditions locales 
spécifiques non prises en compte dans les données 
d’apprentissage utilisées pour construire le modèle. Au 
contraire, l’expert aura la capacité de reconnaître des 
situations exceptionnelles que le modèle d’extrapolation 

:::::::::::::::::::Sciences Eaux & Territoires n°37 – 2021

41
Directive cadre européenne sur l’eau 

Bilan de vingt années de recherche pour 
la reconquête de la qualité des masses d’eau 

41



ne reconnaîtra pas forcément. Par contre, l’approche 
que nous proposons doit se baser sur un ensemble de 
données complet et homogène à l’échelle nationale. 
Et pour cela, il est nécessaire de produire des données 
homogènes de pression (hydromorphologiques, physico-
chimiques et toxiques) supportant les éléments de qualité 
biologique. 
En pratique, les modèles sont peu utilisés, en partie pour 
les raisons exposées ci-avant mais aussi parce que le 
processus de l’élaboration des SDAGE comprend une 
première étape indispensable : celle de l’identification 
des pressions anthropiques les plus importantes qui 
s’exercent sur les masses d’eau. Par exemple, dans le 
bassin Rhône-Méditerranée, cette étape utilise dans un 
premier temps les jeux de données de la surveillance 
pour une pré-identification des pressions importantes. 
Une consultation technique des acteurs régionaux et 
locaux permet ensuite de valider ou d’ajuster la liste des 
pressions importantes considérées comme telles non 
pas à l’échelle d’un site de surveillance mais à l’échelle 
de la masse d’eau. L’état écologique qui est attribué aux 
masses d’eau non surveillées résulte de l’utilisation d’un 
outil qui associe l’état écologique le plus fréquemment 
observé au diagnostic sur les pressions ainsi établi. Cet 
outil est construit à partir des jeux de données d’état et de 
pressions expertisées, disponibles sur les masses d’eau 
surveillées par le RCS. L’état écologique est apprécié 
globalement et non pas directement pour chacun de ses 
éléments. L’état est utilisé comme un indicateur géné-
ral de l’effet des pressions. L’essentiel de la démarche 
est concentrée sur un partage du diagnostic sur les 
pressions, étape essentielle pour une bonne appropria-
tion des mesures à mettre en œuvre, et à décliner en 
actions, pour restaurer l’état écologique. La production 
d’un ensemble de données prédictives pour alimenter 
les modèles d’extrapolation devra donc aussi prendre en 
compte l’expertise des pressions.   

Conclusion
Ce type d’outil prédictif est d’un intérêt majeur pour les 
gestionnaires. Il permet en effet à partir d’un jeu de don-
nées de pressions de prédire avec un bon taux de réus-
site l’état des masses d’eau pour lesquelles il n’existe pas 
de données de suivi biologique. Il est d’ailleurs toujours 
recommandé depuis 2010 par le guide technique relatif 
à l’évaluation de l’état des eaux de surface continentales 
(MTE, 2019) d’utiliser ces outils d’extrapolation. 
Ils mériteraient cependant d’être réactualisés maintenant 
que les indicateurs de qualité ainsi que leurs limites d’état 
sont stabilisés. Une mise à jour de ces modèles prenant 
en compte les dernières règles d’évaluation apportera un 

soutien indiscutable au processus d’évaluation de l’état 
des masses d’eau. La production de jeux de données 
homogènes sur les pressions anthropiques constitue un 
enjeu fort pour un large recours à ces modèles. Mais leur 
utilisation également homogène et largement partagée 
pour l’élaboration des plans de gestion (en particulier 
l’état des lieux des pressions), au-delà de la seule évalua-
tion de l’état écologique des masses d’eau non surveil-
lées est aussi nécessaire.
Pour conclure, il est très important d’encourager la 
construction de modèles pression-impact basés sur des 
ensembles de données de pression robustes et complets 
afin de soutenir la classification des masses d’eau confor-
mément à la demande de la DCE. Mais ce développe-
ment ne doit pas être considéré comme une approche 
antagoniste à l’amélioration du réseau de surveillance, 
mais plutôt comme un moyen de fournir un cadre géné-
ral pour aider les politiques de l’eau dans, au moins, trois 
domaines principaux : l’amélioration de la surveillance 
(pour des évaluations plus robustes de l’état écologique 
et une meilleure caractérisation des relations entre 
pressions et état qui peut largement contribuer aussi à 
l’amélioration des modèles), la caractérisation des pres-
sions humaines et l’identification des pressions les plus 
significatives, pour aider à la définition de stratégies de 
restauration efficaces afin de répondre aux exigences 
environnementales de la DCE. 
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État écologique des lacs et estuaires,  
défis et perspectives

es plans d’eau et les estuaires sont des masses 
d’eau continentales soumises aux mêmes 
exigences réglementaires que les cours 
d’eau en terme d’atteinte du bon état éco-
logique pour répondre aux exigences de la 
directive cadre européenne sur l’eau (DCE, 

2000/60/CE). Ils hébergent une forte diversité biologique 
et constituent des milieux à forts enjeux en termes de 
fonctions et de services écosystémiques (photo ). Ils 
contribuent au bien-être humain par leur approvision-
nement en eau potable, mais aussi pour l’irrigation ou la 
production d’énergie, par la pêche (récréative ou profes-
sionnelle), par le tourisme et les activités de loisirs, mais 
aussi par des processus de dépollution (dénitrification 
ou de filtration des eaux par exemple). En France, les 
masses d’eau de type plans d’eau et estuaires concernées 
par le bilan régulier de leur état écologique transmis à 
Commission européenne (dénommé « rapportage») sont
peu nombreuses : seulement soixante-sept masses d’eau 
de transition, soixante-neuf lacs naturels et environ trois 
cents lacs de réservoir (retenues). On compte néanmoins 
des milliers de petits plans d’eau (ex. : étangs) sur les-
quels aucune mesure n’est actuellement réalisée bien 
qu’ils soient également concernés par l’atteinte du bon 
état écologique.

Une méconnaissance des écosystèmes 
lacustres et estuariens

La mise en œuvre de la directive cadre européenne sur 
l'eau (DCE) sur les plans d’eau et les estuaires a posé des 
défis majeurs et en premier lieu en terme de connais-
sance de ces écosystèmes. À titre d’exemple, avant la 
publication de la DCE en 2000, un simple inventaire 
exhaustif des plans d’eau de plus de cinquante hectares 
n’existait pas ; il a été disponible à l’échelon national 
seulement au début de l'année 2004. Bien que certaines 
agences de bassins aient consenti des efforts significatifs 

dans la réalisation d’études et de diagnoses écologiques 
bien avant la publication de cette directive, à cette date, 
les principales caractéristiques physiques, chimiques 
ou biologiques d’un grand nombre de plans d’eau et 
estuaires restaient indéterminées. Cette relative mécon-
naissance a représenté une contrainte majeure lorsque 
le classement de ces masses d’eau dans des types défi-
nis par les critères fixés par l’annexe II de la DCE a été 
demandé. Plusieurs critères requis, comme par exemple 
la profondeur moyenne et l’alcalinité des lacs, étaient 
indéterminés. Ce classement a dû mobiliser une forte 
expertise et n’a pas permis de répondre parfaitement 
aux exigences réglementaires 1. Par la suite, la connais-
sance  très partielle des données environnementales a 
rendu difficile l’évaluation de la variabilité naturelle des 
bio-indicateurs. De même, la mauvaise caractérisation 
de certaines de ces pressions, comme par exemple les 
pressions hydromorphologiques des plans d’eau, a limité 
(et limite encore actuellement) le pouvoir de diagnostic 
des indicateurs de l’état écologique. 
Si, au début des années 2000, les facteurs abiotiques 
des masses d’eau lacustres et de transition étaient mal 
connus, il en était de même des communautés aqua-
tiques qu’hébergeaient ces milieux. De nombreuses 
études sur une espèce, voire parfois un stade de dévelop-
pement d’une espèce d’intérêt (ex. : la civelle en estuaire) 
étaient disponibles, mais rares étaient les études portant 
sur l’ensemble d’une communauté dans une ou plusieurs 
masses d’eau ; de plus, les données existantes étaient 
souvent peu comparables. Il a donc été nécessaire de 
mettre en place des stratégies d’échantillonnage stan-
dardisé pour acquérir les données biologiques indispen-
sables au développement des bioindicateurs.

Point de vue

Malgré les nombreux usages dont ils font l’objet et leur rôle avéré pour la biodiversité aquatique 
et terrestre, les plans d’eau et les estuaires français ont été historiquement peu étudiés, et leur état 
écologique peu renseigné. L’évaluation et le suivi de leur qualité écologique dans le cadre 
de la directive cadre européenne sur l’eau ont relevé d’un véritable challenge dans les années 2000. 
Aujourd’hui, l’acquisition de données de qualité au cours des deux dernières décennies et l’arrivée 
de nouvelles méthodes de surveillance, comme la télédétection spatiale ou le recours à l’ADN 
environnemental, laissent présager de nouvelles perspectives de suivi de ces précieux écosystèmes.

1. Le critère obligatoire de taille n’a pas été intégré dans la classification 
nationale des plans d’eau. Certaines données sont encore manquantes 
aujourd’hui et une classification conforme aux exigences de la DCE 
n’est donc toujours pas possible pour une vingtaine de retenues.
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Une très forte diversité d’écosystèmes 
et une typologie « peu opérationnelle »

Le territoire national se trouve dans des écorégions 
contrastées d’un point de vue géologique, climatique et 
de relief. Si l’on ajoute à cela les caractéristiques pédo-
climatiques des territoires d’outre-mer, la France pré-
sente la plus forte diversité environnementale des pays 
de l’Union européenne. Ainsi, un autre défi à relever a 
été lié à la grande diversité hydrologique, morphologique 
et environnementale des lacs naturels et des estuaires. 
Cette diversité est également exacerbée par des fac-
teurs historiques et géologiques (volcanisme et érosion 
glaciaire, par exemple qui conditionnent la forme et la 
profondeur). Les enjeux économiques et sociaux (irriga-
tion, alimentation en eau potable, production hydroélec-
trique…) à l’origine de ces écosystèmes expliquent aussi 
une partie de leur diversité morphologique (profondeur, 
forme, présence ou absence de zone littorale…). Cette 
hétérogénéité du territoire et diversité d’origine se tra-
duisent par un grand nombre de types de plans d’eau, 
la plupart d’entre eux ne regroupant que très peu d’éco-
systèmes comparables. La typologie nationale des lacs 
naturels et dans une moindre mesure des plans d’eau 
d’origine anthropique, s’est ainsi avérée complètement 
inappropriée pour définir les conditions de référence des 
indicateurs par type de masses d’eau. Il a été aussi com-
plexe de construire des seuils de classes d’état adaptés à 
chaque type de masse d’eau du fait du manque de don-
nées sur les gradients de pressions au sein des types. Par 
exemple, les lacs d’altitude s’avéraient tous peu impactés 
par les pressions d’origine anthropique et inversement 
pour les lacs naturels de plaine méditerranéens peu nom-
breux et fortement anthropisés. 
Les estuaires présentent aussi une forte diversité, allant 
du très petit cours d’eau quasiment en assec à marée 
basse aux très grands estuaires comme celui de la Seine, 
de la Loire et de la Gironde, présentant de fortes connec-
tivités et des débits élevés. Leur nombre également réduit 

a posé des problèmes comparables à ceux rencontrés sur 
les plans d’eau. Fort heureusement, quand les données 
biologiques de surveillance sont arrivées, il a été possible 
de réduire le nombre de critères choisis a priori pour éta-
blir leur typologie à partir de l’analyse d’influence de ces 
facteurs sur la structure et le fonctionnement des com-
munautés de poissons. Il est apparu beaucoup plus tard 
que les critères pertinents pour établir la typologie phy-
sique pouvait être simplifiée pour un groupe d’organisme 
(les poissons), et que ces critères pouvaient être différents 
pour un autre groupe (les invertébrés ou le phytoplanc-
ton), ce qui montrait les limites de l’approche globale 
d’une même typologie pour tous les groupes considérés.

Des états de référence difficiles à définir
La définition des états de référence pour l’ensemble des 
éléments de qualité biologique à inclure dans l’évalua-
tion de l’état écologique s’est heurtée à d’autres difficul-
tés, indépendantes du caractère peu opérationnel de la 
typologie. Les conditions nécessaires à la classification 
des plans d’eau en «état de référence» ont été définies 
en annexe III de la circulaire ministérielle DCE 2004/08. 
Néanmoins, en l’absence de données précises sur les 
pressions exercées à l’échelle des bassins versants ou 
directement sur la cuvette lacustre, la réalisation d’un 
tel exercice était difficile et a dans une large mesure fait 
appel à l’expertise. Il a conduit à l’identification de qua-
torze plans d’eau mais, outre le fait qu’ils n’étaient pas 
représentatifs de la diversité des écosystèmes, certains se 
sont avérés, a posteriori, ne pas être tout à fait exempts 
de pressions (De Bortoli et al., 2007). Pour les estuaires, 
il a été impossible de trouver des sites ou masses d’eau 
de référence car, situés à l’exutoire des bassins versants, 
ils subissent un cumul de pressions héritées en plus des 
pressions locales. Le choix s’est donc porté sur l’établis-
sement de gradient de pressions pour établir les condi-
tions de référence du « moins perturbé » vers le « plus
perturbé». 

Point de vue – État écologique des lacs et estuaires,  
défis et perspectives
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	Les lacs et les estuaires hébergent une forte diversité biologique et constituent des milieux à forts enjeux  
en termes de fonctions et de services écosystémiques.Point de vue
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La définition des conditions de référence est aussi par-
ticulièrement compliquée à appréhender pour les plans 
d’eau d’origine anthropique. Bien qu’il soit établi que 
cette référence est à rechercher dans les milieux naturels 
typologiquement les plus proches, il est avéré que les 
retenues ne sont ni des lacs naturels, ni des cours d’eau 
et présentent des caractéristiques propres (Wetzel, 1990). 
Cette idée a dû être vivement défendue auprès des ins-
tances européennes pour que cette spécificité soit bien 
intégrée dans les textes européens en lien avec la défini-
tion du «bon potentiel écologique». Il se définit comme
un état proche du «potentiel écologique maximum» que
pourrait atteindre ces masses d’eau, une fois mises en 
œuvre l’ensemble des mesures possibles de mitigations 
pour contrer les effets des contraintes techniques obliga-
toires (ex. : marnage pour la production d’hydroélectri-
cité) (Commission européenne, 2003). 
Pour le développement des indicateurs de l’état éco-
logique, les difficultés de définition des conditions de 
référence ont été contournées par un recours quasi sys-
tématique à la modélisation. Des modèles statistiques 
(ex. : modèle linéaire généralisé) prenant en compte les 
conditions environnementales naturelles connues pour 
contrôler la structure des communautés (la surface des 
écosystèmes influence par exemple leur richesse spéci-
fique) et les pressions ont été développés. Pour les plans 
d’eau, la nature des données disponibles nous a conduit 
à nous focaliser sur les facteurs de stress liés à l’eutro-
phisation (ex. : concentration en phosphore total), ce qui 
limite la portée du diagnostic. Pour les estuaires, trois 
grands types de pressions ont été pris en compte : les 
pressions de pollution, les pressions sur l’habitat et le 
vivant et les pressions d’occupation des sols dans une 
bande rivulaire de 500 mètres. Ceci a permis de mettre 
en relation les observations biologiques et les niveaux 
de pression partielle (par catégorie) et totale (somme des 
trois catégories). La modélisation statistique a permis de 
sélectionner les caractéristiques biologiques à retenir 
pour la bioindication (conservation des métriques répon-
dant significativement aux pressions) et de prédire les 
valeurs de références attendues pour les caractéristiques 
biologiques en absence de pression. 
Les modèles pressions/impacts ont été construits avec 
des jeux de données obtenus par regroupement de types 
nationaux voire européens dans certains cas (cas de 
l‘indice poisson pour les lacs naturels). Cette stratégie a 
permis de pallier au moins partiellement le manque de 
données et la diversité des écosystèmes en regard de leur 
faible effectif. 

Peu de suivis pluriannuels 
et une forte variabilité de certains facteurs

Bien que la DCE propose des méthodes assez précises 
pour atteindre les objectifs environnementaux, la fré-
quence de surveillance des différentes composantes des 
écosystèmes utilisées pour rendre compte de leur état a 
été laissée, dans une certaine mesure, à la discrétion des 
États membres. Les écosystèmes lacustres étant consi-
dérés beaucoup plus stables que les cours d’eau, et les 
coûts de leur surveillance étant jugés plus importants, 
c’est à quelques exceptions près, un pas de temps de 
six ans qui a été adopté pour la réalisation des échan-

tillonnages biologiques. Il peut être considéré suffisant 
pour mesurer une évolution de certaines communautés 
dont les dynamiques sont relativement lentes (ichtyo-
faune, par exemple), mais ce n’est pas le cas de certains 
groupes taxonomiques (phytoplancton notamment). De 
plus, cela ne permet pas de détecter des points de bas-
culement potentiel (apparition d’une espèce nuisible, 
par exemple). L’absence de suivi plus fin est telle que 
la variabilité interannuelle liée notamment aux condi-
tions météorologiques survenues aux différents stades 
de vie des organismes n’est pas connue pour la plupart 
d’entre eux, ce qui complexifie l’interprétation des dia-
gnostics. Les tendances n’étant observables qu’à partir 
d’un nombre important de points, il faudra bien des 
années pour les mesurer et cette fréquence relativement 
faible hypothèque toute intervention rapide en cas de 
dysfonctionnement. Pour les écosystèmes estuariens, la 
fréquence de surveillance retenue est de trois années 
consécutives par plan de gestion avec des échantillon-
nages deux fois par an de façon à tenir compte de la 
variabilité saisonnière et interannuelle. 

Et maintenant...
Les nombreuses données acquises depuis les débuts de 
la DCE dans les années 2000 permettent d’envisager 
l’amélioration de la performance des modèles pressions/
impacts à la base du développement des bio-indicateurs. 
Grâce à la mise en place des réseaux de surveillance 
et de contrôle opérationnel, les données biologiques 
sont aujourd’hui plus nombreuses et homogènes. Les 
variables environnementales naturelles sont également 
mieux connues. Quant aux facteurs de stress notamment 
hydromorphologiques, ils sont mieux décrits et mieux 
caractérisés d’un point de vue spatial et temporel. Cela 
permet d’envisager une amélioration du diagnostic pro-
duit par de nouveaux indicateurs plus sensibles à un 
nombre plus important de pressions, et de mieux discri-
miner ainsi les pressions à l’origine d’une potentielle alté-
ration des milieux. Les données disponibles aujourd’hui 
permettent aussi de compléter la palette d’outil d’éva-
luation de l’état écologique des plans d’eau (ajout d’un 
indicateur de l’état hydromorphologique (voir l'article de 
Argillier et al., p. 54-55 dans ce même numéro) et d’un 
indicateur macro-invertébrés) et des estuaires (dévelop-
pement d’un indicateur invertébrés benthiques).  

Nous devons néanmoins rester vigilants sur la mesure 
des effets des pressions anthropiques et plus particuliè-
rement du changement climatique, sur les communau-
tés, pour le cas échéant, adapter les valeurs de référence 
pour que les indicateurs conservent leur pertinence. En 
estuaire, les effets du changement climatique sont déjà 
visibles avec des arrivées d’espèces normalement plus 
sudistes, et des déplacements vers le nord d’espèces qui 
étaient en limite sud de leur aire de distribution. Ainsi, 
l’éperlan encore abondant en Gironde dans les années 
1980, ne se trouve plus qu’au nord de la Loire. Pour le 
maigre, on observe plutôt une extension vers le nord 
de son aire de répartition. Cette espèce est aujourd’hui 
présente en Bretagne alors qu’elle ne dépassait pas le 
nord de la Gironde. Pour les estuaires, les conditions de 
référence actuelles ont été définies avec des données 
obtenues entre 2006 et 2008. Il serait donc raisonnable 

Point de vue – État écologique des lacs et estuaires,  
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En savoir plus...de revoir ces conditions pour le prochain rapportage 
en 2024. À l’avenir, il sera potentiellement nécessaire 
de développer de nouveaux indicateurs qui intègrent 
l’importance des effets du changement climatique sur 
les communautés et d’améliorer nos connaissances sur 
l’effet des différents stress sur les masses d’eau. 

Par ailleurs, de nouvelles méthodes de surveillance sont 
sinon opérationnelles, déjà très prometteuses pour une 
mise en œuvre dans un cadre DCE. C’est par exemple 
le cas de l’ADN environnemental (ADNe) dont l’échan-
tillonnage présente l’avantage de ne pas impacter la 
biodiversité (contrairement à certaines méthodes tradi-
tionnelles), de fournir un inventaire plus complet et plus 
précis que par les techniques actuelles. Bien que des 
développements soient encore nécessaires, la méthode 
s’avère déjà opérationnelle pour inventorier les diato-
mées des cours d’eau et plans d’eau (Riveira et al., 2018; 
Vasselon et al., 2019) et les poissons en rivière et en lac 
(Lawson Handley et al., 2019 ; Pont et al., 2021). Il n’est 
pas encore possible d’évaluer l’abondance des espèces 
avec l’ADNe et nous savons que les abondances com-
mencent par diminuer fortement avant que les espèces 
ne disparaissent. La surveillance des abondances est en 
cela un signal plus précoce que la perte d’espèces. Les 
techniques progressent rapidement et on peut espérer 
que des notions d’abondance seront accessibles égale-
ment via l’ADNe à moyen terme. L’utilisation des don-
nées de la télédétection est également en plein essor. 
Ces techniques sont à même de donner de l’informa-
tion spatiale sur un grand nombre de masses d’eau à 
moindre coût. Leur application permet d’envisager la 
surveillance d’un grand nombre de plans d’eau incluant 
ceux qui sont hors des réseaux de suivi actuels, notam-
ment les plus petits qui hébergent souvent une très forte 
biodiversité. L’utilisation pour la surveillance de ces nou-
velles méthodes fait actuellement l’objet de nombreuses 
discussions.
Enfin, les estuaires, de nombreux plans d’eau et proba-
blement toutes les retenues, sont en connexion avec les 
cours d’eau ou avec la nappe souterraine. À l’échelle des 
bassins hydrographiques, une meilleure compréhension 
des impacts réciproques de l’état des différentes masses 
d’eau sur les masses d’eau connectées devient cruciale 
notamment dans la perspective d’une définition des 
mesures de restauration écologique pertinentes. 
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a qualité physico-chimique d’une eau 
naturelle résulte d’un ensemble de proces-
sus dépendant des contextes géologiques, 
hydro-climatiques et biologiques et condi-
tionne la vie des organismes inféodés. Les 
pressions physiques et chimiques liées aux 

activités anthropiques viennent modifier la qualité des 
milieux aquatiques. L’évaluation de cette qualité passe 
par la comparaison des mesures de certains paramètres 
à des valeurs de « référence » correspondant à un état
naturel quasi-indemne d’effet anthropique. Elle per-
met de rendre compte du degré de modification des 
milieux aquatiques, et guide la recherche des causes de 
l’altération. 
Dès les années 1960, les législateurs prescrivent l’uti-
lisation des paramètres physico-chimiques (via la 
« grille 71 ») pour évaluer l’état des cours d’eau et 
leurs usages (loi 64-1245 du 16 décembre 1964 sur la 
lutte contre la détérioration de la qualité des eaux en 
France). La loi du 3 janvier 1992, dite « loi sur l’eau »,
vient apporter les modifications à ce cadre législatif pour 

Vers une évaluation physico-chimique  
en cohérence avec la biologie des milieux 
aquatiques continentaux 

La directive cadre européenne sur l'eau exige des États membres la production d’indicateurs 
physico-chimiques devant traduire le fonctionnement des écosystèmes et la production de valeurs 
seuils correspondant à différents niveaux de leur dégradation. Or, en France, ces données manquent 
en raison notamment de la diversité des écosystèmes et de la faible connaissance des conditions 
physico-chimiques réelles et de leurs interactions avec les multiples pressions anthropiques.
 C’est dans ce contexte que trois équipes de recherche de INRAE et de l’OFB ont mis au point
des méthodes statistiques innovantes pour déterminer des valeurs seuils physico-chimiques calées 
sur les indicateurs biologiques, plus réalistes et plus protectrices des milieux aquatiques.

appliquer les directives européennes définissant des 
normes de qualité auxquelles doivent satisfaire les eaux 
pour certains usages (eau potable, eaux de baignade, 
eaux piscicoles, eaux conchylicoles). Elle contribue au 
développement du nouveau système d’évaluation dont 
la composante « Eau » est appréhendée via sa qualité 
physico-chimique et son aptitude aux fonctions natu-
relles des milieux aquatiques et aux usages. En 2000, 
la directive cadre européenne sur l’eau (DCE) apporte 
une approche nouvelle. En définissant l’objectif de «bon
état des eaux», elle s’intéresse à l’état du milieu en tant
que tel et non uniquement pour les usages que l’homme 
en fait. Elle place les indicateurs biologiques au cœur 
de l’évaluation de l'état écologique des eaux de surface. 
Les paramètres physico-chimiques interviennent en sou-
tien à la biologie, comme un élément complémentaire 
de l'évaluation et en tant que «proxies » des pressions
anthropiques. Ils évitent de passer à côté de certaines 
dégradations de l'écosystème dont les indices biolo-
giques ne pourraient rendre compte, notamment dans le 
contexte multi-pressions (figure ). Ils sont aussi mobi-

L
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Vers une évaluation physico-chimique en cohérence 
avec la biologie des milieux aquatiques continentaux 

	Schéma relationnel montrant certaines interactions entre éléments de qualité dans un plan d'eau, impliquant notamment 
le paramètre transparence. Il illustre les relations et la complémentarité entre les différents types d'indicateurs. 
Les flèches en rouge indiquent la voie trophique. 

lisables lorsque les indices biologiques sont difficiles à 
mesurer ou en limite de leur domaine d'application. Pour 
la physico-chimie, la DCE exige des États membres :
• la production d’indicateurs (jeu de paramètres) 
traduisant « le fonctionnement de l'écosystème 
caractéristique»;
• la production de valeurs seuils correspondant à dif-
férents niveaux de dégradation de ces écosystèmes par 
type de masses d’eau  (les plans d’eau, les cours d’eau et 
les eaux côtières et de transition). 
Chaque type de masses d’eau ou d’écosystèmes, carac-
térisé par des habitats spécifiques pour la faune et la flore 
aquatiques, dispose ainsi de ses propres valeurs seuils 
et indicateurs mobilisés. Les rapports de la Commission 
européenne (EEA/ETC-ICM, 2019 ; Teixeira et al. 2021) 
montrent d’ailleurs une grande variabilité de paramètres 
et valeurs seuils adoptées par les États membres, qui ne 
sont pas toujours calibrées en complète cohérence avec 
les éléments biologiques de chaque type de masses d’eau.
Pour le compte du ministère français chargé de l’envi-
ronnement et des gestionnaires des bassins hydrogra-
phiques, trois équipes de recherche INRAE/OFB 1 ont 
proposé des méthodes innovantes pour les trois types de 
masses d’eau (i.e. Danis et Roubeix, 2014a ; Ferréol et 
Bougon, 2017 ; Lepage et al., 2014). Ces méthodes ont 
un double objectif :
• s'assurer que les seuils de qualité physico-chimique 
en cours sont en accord avec les exigences de la DCE ;
• établir des seuils lorsque ceux-ci sont manquants ou 
doivent être revus. 

1. INRAE : Institut national de recherche pour l’agriculture, 
l’alimentation et l’environnement ; 
OFB : Office français de la biodiversité.

Ces travaux ont été réalisés à partir des données acquises 
dans les réseaux de suivi mis en place depuis 2007 pour 
évaluer l’état des masses d’eau. Or, les données mobili-
sées sont parfois lacunaires : la majorité des suivis sont 
pauvres et assez peu représentatifs des caractéristiques 
physico-chimiques des masses d’eau à forte hétérogé-
néité spatiale et variabilité temporelle (notamment pour 
les plans d’eau et les estuaires). Par ailleurs, pour l’en-
semble des masses d’eau (les cours d’eau y compris), 
le gradient de pressions n’est pas toujours très marqué 
et/ou incomplet pour établir les relations statistiques 
robustes. Des difficultés pour établir les relations biolo-
gie-physico-chimie (paramètre par paramètre) sont mises 
en évidence, notamment pour les masses d’eau de types 
cours d’eau, eaux côtières et de transition. En effet, les 
organismes aquatiques étant soumis à de multiples pres-
sions (physiques et chimiques) (figure ), il est parfois 
difficile d’attribuer la cause de déclassement des indices 
biologiques à la dégradation physico-chimique et encore 
plus à un paramètre en particulier. Nous proposons par 
cet article des pistes d’améliorations pour pallier les dif-
ficultés rencontrées, mais également pour aller vers des 
seuils physico-chimiques qui soient plus réalistes et pro-
tecteurs de l’ensemble des milieux aquatiques.
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Vers une évaluation physico-chimique en cohérence  
avec la biologie des milieux aquatiques continentaux 

Vers des seuils plus réalistes 
et protecteurs des milieux aquatiques

Le concept de « seuil écologique» est défini comme le
point à partir duquel un changement «abrupt» se produit
dans un écosystème ; c'est-à-dire un point critique où 
un petit changement dans un gradient environnemental 
entraîne une réponse importante de certaines variables 
écologiques (Groffman et al., 2006) (figures Za et Zb). 
La détection de ces points critiques pour les paramètres 
physico-chimiques est réalisée par rapport à des variables 
biologiques de l’écosystème (notion de soutien à la bio-
logie, ex. : Roubeix et al., 2016). En 2019, un groupe 
de travail de la Commission européenne sur l’évaluation  
de l’état écologique (Ecostat) a proposé des méthodes 
statistiques pour définir des seuils, basées sur la mise en 
relation d’indicateurs biologiques et de concentrations 
en nutriments. Les États membres ont été invités à tes-
ter ces méthodes sur les paramètres constitutifs de l’élé-
ment de qualité « Nutriments ». Les tests réalisés par la 
France se sont avérés non satisfaisants pour les masses 
d’eau cours d’eau et littorales (estuaires, lagunes, zone 
côtière). Outre le contexte multi-pression, ces résultats 
s’expliquent pour les estuaires à marée, milieux parti-
culièrement dynamiques et fluctuants à forts gradients 
environnementaux (liée essentiellement à la salinité et à 
la turbidité), par la « sélection» d’espèces et de commu-
nautés biologiques très tolérantes et peu diversifiées. Ce 
fait contraint la recherche des relations entre les orga-
nismes et les pressions anthropiques, entraînant l’enri-
chissement en nutriments, la désoxygénation de l’eau ou 
autres perturbations. Par ailleurs, il a été souligné l’exis-
tence de nombreux facteurs confondants plus ou moins 

	Pressions impactant l’état écologique des eaux de transition (estuaires, lagunes, deltas) rapportées par la France et autres États 
membres au dernier rapportage au titre de la directive cadre sur l'eau. Les pollutions diffuses d'origine agricole (« diffuse sources »)  
et rejets ponctuels (« point sources ») concernent les nutriments.  
Source :  European waters — Assessment of status and pressures 2018, 
https://www.eea.europa.eu/themes/water/european-waters/water-quality-and-water-
assessment/water-assessments/pressures-and-impacts-of-water-bodies  

faciles à identifier (Phillips et al., 2019). Un exemple est 
fourni par l’étude de Hickey et al. (2013) qui a mis en 
évidence l’influence de la composition ionique des eaux 
sur la toxicité du nitrate, cette dernière s’aggravant avec 
l’augmentation de la dureté de l’eau. Il apparaît ainsi 
essentiel de tenir compte des caractéristiques abiotiques 
naturelles des masses d’eau et des interactions avec 
d’autres facteurs de contrôle pour définir des valeurs 
seuils permettant une interprétation écologique, comme 
cela existe pour les plans d’eau et les estuaires (ex. : Tei-
chert et al., 2016 pour les communautés des poissons en 
estuaires). L’approche actuelle visant à utiliser un seul 
et unique seuil au niveau national, comme c’est le cas 
pour les cours d’eau, peut être considérée comme trop 
simplificatrice vu la diversité des écosystèmes aquatiques 
et mériterait d’être revue. 

Par ailleurs, les seuils actuels sont définis pour évaluer 
l’état à la masse d’eau et peuvent ne pas être assez pro-
tecteurs pour préserver l’ensemble du continuum aqua-
tique. Les masses d’eau aval « récepteurs» des flux (ex. :
plans d’eau alimentés par les tributaires ou les eaux 
littorales affectées par les apports des fleuves) en sont 
un exemple typique. La qualité des eaux de ces masses 
d’eau peut être altérée, certes, par les pressions résul-
tantes des activités humaines locales, mais également 
par des pressions originaires du bassin versant amont. 
Des modèles, capables de simuler les processus biogéo-
chimiques à l'échelle de l’ensemble du bassin hydro-
graphique incluant la zone côtière et tenant compte 
des caractéristiques hydrologiques du bassin ainsi que 
de l'utilisation des terres et des activités humaines, 
sont désormais nécessaires pour une gestion intégrée 
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Vers une évaluation physico-chimique en cohérence 
avec la biologie des milieux aquatiques continentaux 

Z	a) Schéma conceptuel décrivant les différents stades de changement des conditions biologiques face à l’augmentation du gradient 
d’un stress environnemental (d’après Davies et Jackson, 2006) ; b) déclinaison du même modèle théorique en contexte multi-stress 
(en supposant des effets additifs forcément plus ou moins néfastes) ; la droite en rouge représentant une régression linéaire simple.

2. Apports d’une modélisation intégrée terre-mer 
dans la co-construction de scenarii territorialisés pour limiter 
l’eutrophisation sur le littoral français (2021-2024) : 
https://www.metis.upmc.fr/fr/node/698

de l'eau. Le projet nuts-STeauRY 2 porté par Sorbonne 
Université et lauréat d’un appel à manifestation d’inté-
rêt de l’OFB vise à proposer un outil opérationnel sur le 
continuum terre-mer permettant d’intégrer les objectifs 
environnementaux fixés en mer, au travers d’une gestion 
des territoires fluviaux contributifs. 
La définition de seuils plus réalistes et protecteurs exige 
de disposer de données représentatives des caractéris-
tiques physico-chimiques des différentes masses d’eau. 
Des suivis physico-chimiques doivent être ainsi adap-
tés pour tenir compte de la saisonnalité des processus 
biogéochimiques. Outre les données haute fréquence, 
il faudrait mobiliser des outils de modélisation détermi-
niste permettant d’intégrer les forçages météorologiques 
et hydrologiques pour « isoler» la part du naturel, de la 
part liée aux pressions anthropiques. Les données satel-
litaires ou aéroportées (mesures de température et de tur-
bidité de surface, de chlorophylle a et certains autres pig-
ments) peuvent également être utilisées pour compléter 
les mesures in situ. Les travaux sont lancés sur ces axes 
spécifiques pour les plans d’eau (pôle étude et recherche 

OFB-INRAE-USMB Écla) et pour les eaux littorales en 
métropole et dans les départements d'outremer.
Les seuils physico-chimiques actuels ne considèrent 
pas les variations de l’état des milieux dans le contexte 
des changements globaux. Le changement climatique, 
les besoins croissants en ressources en eau, les évolu-
tions d'utilisation des terres, les pertes de la continuité 
écologique, la rupture des barrières biogéographiques 
et les échanges biotiques entraînent un stress important 
affectant la biodiversité des écosystèmes d'eau douce, 
estuariens et marins à l'échelle mondiale, soulignant la 
nécessité des efforts politiques visant à les minimiser. 
Ces changements sont susceptibles d'impacter le main-
tien d'un bon état écologique au sens de la DCE (Hering 
et al., 2010). Des changements sont déjà visibles comme 
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la modification des débits des cours d’eau et de la distri-
bution de la salinité sur le littoral. Un effet de l'augmen-
tation de la température et modification des flux a égale-
ment été démontré sur l'eutrophisation et la production 
primaire des milieux aquatiques (e.g. le projet REFRESH 
de l'Union européene qui apporte de nouvelles preuves 
sur les lacs ou le projet TELECHLOR porté par Argans, 
Ifremer et soutenu par l’OFB qui reconstitue les longues 
chroniques des données satellitaires en zone côtière)... 
Tenant compte de cela, des limites de charge en nutri-
ments plus strictes sont probablement nécessaires dans 
un futur climat plus chaud pour atteindre un bon état 
écologique des lacs, des cours d’eau et du littoral.  

Conclusion 
Les différents travaux menés ces dernières années par 
INRAE, l’OFB et leurs partenaires montrent les difficul-
tés méthodologiques à établir des valeurs seuils physico-
chimiques qui soient calées sur les indicateurs biolo-
giques en s’appuyant sur des données issues de réseaux 
de surveillance des masses d’eau. Néanmoins, les pistes 
pour perfectionner les outils d’évaluation de la qualité 
des écosystèmes existent et ouvrent des nouvelles pers-
pectives pour une expertise plus réaliste. Cependant, tout 
changement des réseaux de surveillance ou d’outils de 
mesure et d’évaluation de l’état des milieux peut entraî-
ner potentiellement des ruptures dans les chroniques de 
données et des investissements complémentaires pour 
les gestionnaires des milieux. En vue de garantir un 
fonctionnement écologique cohérent de l’ensemble du 
bassin versant (son littoral inclus) et ainsi d’atteindre les 
objectifs visés par le plan de la Commission européenne 
«zéro pollution pour l’air, l’eau et le sol » annoncé par 
le Green Deal et la Stratégie Biodiversité, nous recom-
mandons d’orienter les futurs travaux vers la définition de 
nouveaux seuils. Ceux-ci auraient pour objectif d’aider 

à décider des mesures de gestion, mieux sélectionner 
et prioriser les actions de réduction des pressions dans 
le temps. Cela nécessitera de revoir et moderniser les 
méthodes de surveillance pour disposer de données plus 
régulières et représentatives à l’échelle nationale. Il sera 
nécessaire de s’appuyer sur des alternatives comme les 
indicateurs de fonctionnement (ex. : production primaire)
pour compenser certaines limites identifiées avec les 
indicateurs biotiques basés sur la structure des commu-
nautés. Enfin, il faudra prendre en compte la connectivité 
entre les différentes masses d’eau pour définir des seuils 
protégeant l’ensemble du continuum aquatique et de 
tenir compte des effets du changement climatique. 
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Les paramètres physico-chimiques interviennent en soutien à la biologie, 
comme un élément complémentaire de l'évaluation des masses d'eau.
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De nouveaux protocoles pour caractériser 
l’hydromorphologie lacustre
En mettant en avant l’hydromorphologie comme un critère clé de la qualité écologique des masses 
d’eau, la directive cadre européenne sur l’eau s’est révélée être un moteur important de nouveaux 
travaux en Europe. Pour les plans d’eau, plusieurs méthodes ont été développées en France 
pour répondre à ce nouveau contexte réglementaire, par le biais d’une approche multi-échelles 
spatiales couplant informations numériques géolocalisées et mesures de terrain. 

l existe en France métropolitaine plus de 
550000 plans d’eau de superficie supé-
rieure à un are qui représenteraient une 
surface totale de l’ordre de 500000 hec-
tares (Bartout et Touchart, 2013). Parado-
xalement, malgré leur importance numé-

rique et volumique, malgré les nombreux usages dont 
ils font l’objet ou qui ont motivé leur création, et leur 
rôle avéré pour la biodiversité aquatique et terrestre, les 
plans d’eau français sont historiquement peu étudiés à 
l’exception de quelques lacs emblématiques comme les 
grands lacs alpins. Ce constat s’applique notamment à 
leur caractéristiques hydromorphologiques dont certains 
éléments de base tels que la profondeur moyenne ou le 
volume restent encore mal connus voir inconnus pour 
beaucoup d’entre eux, en particulier les petits systèmes 
ne faisant pas l’objet d’un suivi réglementaire. 
La directive cadre européenne sur l’eau (DCE) fixe les 
objectifs d’atteinte du bon état écologique des eaux de 
surface sur la base d’une évaluation des communau-
tés biologiques, et de paramètres physico-chimiques et 
hydromorphologiques considérés comme «supports» de 
la qualité biologique. L’hydromorphologie des lacs y est 
décrite par des éléments relatifs à leur régime hydrolo-
gique que sont (i) les débits et leurs dynamiques, (ii) le 
temps de résidence et (iii) la connexion aux eaux souter-
raines, ainsi qu’à leurs caractéristiques morphologiques 
au travers de (i) la variation de la profondeur, (ii) la quan-
tité et la structure du substrat (socle, sédiments) et (iii) 
la structure et l’état des zones riveraines. L’attribution 
d’un bon état suppose que les éléments précités corres-
pondent à des conditions naturelles ou s’en écartent très 
faiblement, ce qui nécessite, non seulement une carac-
térisation de l’hydromorphologie des écosystèmes, mais 
aussi une évaluation de son niveau d’altération. Par ail-
leurs, la mise en place de mesure de restauration pour les 
lacs dégradés requiert aussi une connaissance préalable 
des relations existantes entre les caractéristiques hydro-
morphologiques et les compartiments biologiques. Les 
actions visant à améliorer l’hydromorphologie des lacs 
d’origine anthropique (retenues, étangs, gravières, etc.), 

qui représentent plus de 80 % des plans d’eau de plus 
de 50 hectares en France, sont également déterminantes 
pour l’atteinte du bon potentiel écologique.
En mettant en avant l’hydromorphologie comme un 
compartiment clé, la DCE s’est révélée être un moteur 
important de nouveaux travaux en Europe. Sous l’impul-
sion de l’Onema (désormais OFB) 1, plusieurs méthodes 
ont été développées en France pour répondre à ce nou-
veau contexte réglementaire, en adoptant une approche 
multi-échelles spatiales, couplant informations numé-
riques géolocalisées et mesures de terrain. 
Pour décrire la cuvette lacustre, un protocole d’acquisi-
tion de mesures bathymétriques par hydroacoustique a 
été proposé et complété par des méthodes d’interpolation 
et d’extraction de métriques par traitements géomatiques 
(Alleaume et al., 2010). Un second protocole, utilisant la 
technologie d’échosondage RoxAnn©, permet de décrire 
la nature du substrat des fonds lacustres (Mouget etal., 
2017). En s’inspirant des travaux de Rowan etal. (2006) 
et des normes européennes, deux méthodes complémen-
taires reposant sur une prospection visuelle des zones lit-
torales et riveraines des plans d’eau ont été développées 
pour, d’une part cartographier et caractériser les habitats 
littoraux et d’autre part identifier et mesurer les altéra-
tions présentes en berge (Reynaud etal., 2020). D’autres 
méthodes, basées sur l’extraction et le traitement d’in-
formations numériques spatialisées, sont utilisées pour 
déterminer le contexte environnemental et le niveau 
d’anthropisation des corridors rivulaires (Alleaume et 
Argillier 2012) et des bassins versants lacustres (Heyd 
etal., 2012). Ces différentes méthodes permettent de ren-
seigner et d’apprécier les caractéristiques physiques, tant 
morphologiques qu’hydrologiques, des plans d’eau et 
de leur environnement, ainsi que leurs altérations et les 
pressions s’exerçant à différentes échelles de fonction-
nement hydromorphologique (cuvette, berges, corridor 
et bassin versant). 
Pour produire une mesure de l’état hydromorpholo-
gique des plans d’eau conforme aux contraintes régle-
mentaires, les informations acquises par ces différentes 
méthodes doivent être combinées en une valeur unique 

Focus

I

1. Onema : Office national de l’eau et des milieux aquatiques, désormais OFB, Office français de la biodiversité. 
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reflétant leur niveau de qualité. Ce travail d’agrégation 
est en cours ; un outil d'évaluation quantitative, regrou-
pant seize composantes de l'altération hydromorpholo-
gique, est en phase de test. L’une des originalités de la 
démarche adoptée réside dans la définition de l'état de 
référence de chaque composante : leur degré d'altéra-
tion est mesuré au regard des conditions naturelles liées 
à l’environnement propre au plan d’eau évalué, telles 
qu’elles seraient attendues en l’absence de perturbations. 
L’outil d’évaluation de l’état hydromorphologique tient 
compte également des contraintes techniques obliga-
toires liées à l’usage, dans le cas des masses d’eaux arti-
ficielles ou fortement modifiées. Bien que très gourmand 
en données environnementales, cet outil s’appuie sur des 
jeux de données de référence nationaux et se veut donc 
applicable à tous les plans d'eau français ; son principe 
est transférable dans un périmètre plus large.
L’ensemble des méthodes et protocoles décrits ici contri-
bue depuis plusieurs années à combler le déficit de 
connaissance sur les caractéristiques hydrologiques et 
morphologiques des plans d’eau par l’acquisition d’in-
formations homogènes à l’échelle du territoire national. 
Leur application conjointe contribue à répondre aux exi-
gences réglementaires et opérationnelles liées à la mise 

Focus  – De nouveaux protocoles pour caractériser  
l’hydromorphologie lacustre

 Des outils pour la caractérisation et l’évaluation de l’hydromorphologie.

en œuvre de la DCE sur les 430 plans d’eau (dont 80%
d’origine non naturelle) sur lesquels la France doit rendre 
compte de l’état écologique. De plus, en permettant la 
prise en compte des pressions hydromorphologiques 
dans la construction de modèles pressions/impacts, ces 
méthodes permettent d’améliorer la sensibilité des indi-
cateurs biologiques. Plus globalement, ces informations 
peuvent s’avérer essentielles pour enrayer le déclin de la 
biodiversité lacustre, en permettant d’identifier les leviers 
d’amélioration ou de préservation des habitats physiques 
des espèces.  
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es réseaux de surveillance des milieux aqua-
tiques ont historiquement été construits 
sur une logique d’évaluation de la qualité 
chimique des eaux. Il s’agissait notamment 
de voir en quoi les efforts de dépollution se 
traduisaient par une amélioration de cette 

qualité. À l’instar de réseaux mis en place par exemple 
aux États-Unis (Carlisle et Hawkins, 2008 ; Paulsen et al., 
2008) ou en Australie (Norris et al, 2007), l’Europe a 
décidé en 2000 de renforcer son dispositif en donnant 
plus de place à l’évaluation par la bioindication portée 
par les communautés aquatiques, au pouvoir intégra-
teur de différentes pressions cumulées et en ajoutant 
un nouveau pilier, l’hydromorphologie, néologisme 
agrégeant l’hydrologie et la géomorphologie. Ces deux 
compartiments physiques déterminent le cadre général 
de l’habitat des communautés (Southwood, 1977 ; Poff et 
Ward, 1990), tant pour leurs répartitions géographiques, 
leurs mouvements et la réalisation de leurs différentes 
fonctions vitales (reproduction, repos, alimentation). 
Ils régissent également plusieurs dynamiques, celle des 
sédiments (érosion, transport, dépôt), de la matière orga-
nique (transport, accumulation, métabolisation) et de la 
physico-chimie des eaux (oxygénation, thermie, nutri-
ments, contaminants…). La structure d’organisation des 
bassins versants, l’occupation de leurs sols, la conforma-
tion de l’espace riverain des cours d’eau et notamment 

Réalisation d’un système national d’évaluation 
géospatiale du risque d’altération  
de l’hydromorphologie des cours d’eau : Syrah_CE

L’hydromorphologie, c’est-à-dire la composante physique des masses d’eau, influence fortement 
l’état écologique des cours d’eau. C’est aussi un des principaux leviers d’action de la directive cadre 
européenne sur l’eau (DCE) pour améliorer la qualité écologique d’un cours d’eau. Depuis 2012, 
en France, la démarche SYRAH CE, pour système relationnel d’audit de l’hydromorphologie cours 
d’eau, fait partie intégrante des méthodes déployées à chaque cycle d’évaluation de la DCE.  
Deux cent trente mille kilomètres de cours d’eau sont renseignés, et des cartes de zones à risques 
produites.  Elle est aussi utilisée comme aide à la hiérarchisation des actions de restauration physique 
des cours d’eau. 

la couverture ou non par la ripisylve, influencent ces 
dynamiques, ce que rappellent les publications relatives 
au concept de Riverine Landscape ou Riverscape des 
années 2000 (Fausch et al, 2002 ; Wiens, 2002 ; Steel 
et al, 2010). Cette intrication intime entre le cours d’eau 
et son bassin versant avait auparavant fait l’objet d’un 
texte avant-gardiste de Hynes en 1975 : « in every res-
pect, the valley rules the stream ». À l’échelle du cours 
d’eau, ce sont ses profils en long et en travers, la forme, 
la composition et la nature du substrat sédimentaire, les 
communications avec la nappe phréatique, sa configu-
ration en successions de faciès, et bien sûr la dynamique 
des débits qui définissent la structure et les propriétés 
de l’espace physique et in fine de l’habitat. Différentes 
pressions et usages présents et passés qui émaillent les 
paysages ou le cours d’eau en modifient la structure phy-
sique et le fonctionnement (Wasson et al., 1998), soit au 
droit de leur implantation, soit à distance (ex. : de grands 
barrages situés à l’amont qui peuvent influencer une 
rivière sur tout son parcours, Ward, 1976 ; Graf, 2006). 
Comment alors rendre compte de cette complexité à 
l’échelle de tout un pays ? Et cela de façon homogène, 
cohérente et pertinente, au sens de l’utilité de l’infor-
mation produite, de façon à aider à la hiérarchisation 
des impacts à corriger. Parmi les méthodes en cours au 
début de ces années 2000, beaucoup consistaient à 
appliquer un protocole standard de recueil d’informa-

L
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tions à l’échelle d’une station de moins d’un kilomètre 
de longueur, considérée comme un élément représentatif 
d’un tronçon de quelques kilomètres (la placette d’une 
parcelle des agronomes pour en donner une analogie). 
L’objectif était le plus souvent d’en estimer le taux de 
naturalité (ex. : protocole Sercon, Boon et al., 1997 puis 
River Habitat Survey des Anglais et Écossais, Raven et al., 
2000 et 2002) auquel s’ajoutait le degré de conservation 
de la ripisylve (ex. : protocole QUALPHY de l’Agence 
de l’eau Rhin Meuse, 2004). Ces protocoles n’étaient 
pas entièrement satisfaisants pour les tenants de la géo-
morphologie fluviale (Newson et Large, 2006), car ils 
se basaient trop sur des états types fixes de cours d’eau 
et n’incluaient pas assez des principes de dynamique 
fluviale (voir à ce propos les controverses nourries à 
propos de la méthodologie de Rosgen, 1998 ; Simon 
et al., 2008 ; et réponse de Rosgen, 2008). À l’opposé, 
à l’échelle des paysages, les tentatives étaient encore 
peu nombreuses pour relier structure et fonctionnement 
des bassins versants, géomorphologie et réponses des 
communautés aquatiques, avec des données réduites à 
quelques bassins versants seulement (Roth et al., 1996 ; 
Lammert et Allan, 1999; Allan, 2004). Au démarrage des 
travaux en 2007 pour le compte du ministère en charge 
de l’écologie, nous avions une petite expérience, ayant 
réfléchi à une préfiguration de l’annexe 5 de la direc-
tive cadre européenne sur l'eau (DCE) (Souchon, 1998) 
et réalisé une étude collective sur l’ensemble du bassin 
de la Loire (Souchon et al., 2000). De nombreux défis 
subsistaient : 
• concevoir la structure générale d’analyse ;
• documenter les variables pertinentes à mobiliser en 
utilisant les derniers développements de la numérisation 
nationale de différentes couches géographiques ; 
• proposer un système opérationnel pour le deuxième 
cycle d’évaluation de la DCE, soit un temps de dévelop-
pement de cinq ans, 

Réalisation d’un système national d’évaluation géospatiale 
du risque d’altération de l’hydromorphologie des cours d’eau : Syrah_CE

• organiser l’animation continue partagée de ce travail 
et mettre en place les formations pour garantir cette 
opérationnalité.
Nous présentons ci-après une synthèse de ces dif-
férentes phases et terminons sur une discussion qui 
porte un regard sur le retour d’expérience de cette 
démarche de recherche action et sur sa réappropria-
tion effective.

Structure générale d’analyse
Il était essentiel de construire toute la structure d’analyse 
en respectant les lois fondamentales de la dynamique 
fluviale, à savoir que le fonctionnement hydromorpho-
logique d’un cours d’eau est un équilibre dynamique de 
processus (liés aux flux liquides et solides) interagissant 
avec des structures (formes, profils, sédiments...) (Petts 
et al., 1992 ; Amoros et Petts, 1993 ; Bravard et Petit, 
1997). 
Ce fonctionnement peut être décrit par des variables de 
contrôle (nature géologique, pente et largeur de la val-
lée, hydrologie, débit solide...), qui représentent le cadre 
imposé qui dicte l’évolution physique et des variables 
de réponse (pente du lit, sédiments, tracé, largeur, pro-
fondeur, faciès…), qui caractérisent l’ajustement de la 
rivière à ces contraintes.
Différents travaux et infrastructures hydrauliques ont 
modifié au cours du temps ce fonctionnement (Brookes, 
1988). Toute la difficulté était par conséquent de rendre 
compte de l’ensemble des paysages de rivière organisés 
en échelles emboitées (Frissel et al., 1986), en réseaux 
dendritiques (Brown et Swan, 2010), sièges de processus 
de contrôle/réponse en cascades spatiales (Burcher et al., 
2007 ; Fryirs et Brierley, 2013), en les couplant avec leurs 
modifications significatives.
Le schéma d’analyse proposé respecte ces propriétés 
(figure ).

	Schéma général d’analyse du système d’audit Syrah_CE, combinant caractéristiques naturelles et pressions influençant 
la structure et la dynamique de la morphologie des cours d’eau à différentes échelles spatiales. La notion de risque (triangle jaune) 
s’entend ici comme une notion probabiliste.
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Réalisation d’un système national d’évaluation géospatiale  
du risque d’altération de l’hydromorphologie des cours d’eau : Syrah_CE

Pour bien comprendre la logique d’analyse, nous préci-
sons sur la figure  quelles sont les altérations généra-
lement rencontrées et prises en considération. Dans les 
réalités de terrain observées, il est difficile d’en isoler une 
seule, différents éléments étant modifiés, tant de structure 
que de processus. Par exemple, une situation fréquem-
ment rencontrée concerne les travaux d’hydraulique en 
rivière : le cours d’eau a été ajusté mécaniquement à 
un gabarit généralement supérieur à celui d’origine, ses 
profils en long et en travers et ses berges ont été modifiés, 
la sinuosité a souvent été réduite avec des conséquences 
sur les alternances de faciès, la nature et l’agencement 
des substrats…
Le principe général retenu a été de combiner les pres-
sions déjà renseignées et celles calculables par géo-
matique (ex. : nature et occupation des sols) avec les 
« traces» d’altération lisibles sur cartes (ex. : rectification
de forme, présence d’ouvrages en travers…).
Il restait à sélectionner et à renseigner les variables au 
niveau de toute la France métropolitaine.

Documentation des variables et construction 
d’une plateforme de données opérables
sous système d'information géographique 

Développer un système d’analyse à l’échelle de tout un 
pays suppose que les données et leur traitement soient 
homogènes sur tout le territoire. À cette exigence, s’ajou-
tait l’obligation de réaliser le système en un temps court. 
D’où le choix qui a été privilégié de recourir essentiel-
lement à des données déjà disponibles dans des bases 
de données nationales et à favoriser l’exploitation de 
données géographiques numérisées, de façon à les trai-
ter avec des algorithmes géomatiques et à les mobili-
ser sous système d'information géographique (SIG). 
Rappelons qu’en 2007, ni Google Earth ni Geoportail 
n’offraient encore toutes leurs fonctionnalités actuelles 
et que la mise à disposition des couches en cours de 
numérisation par l’'Institut national de l'information géo-
graphique et forestière  étaient alors proposées à un coût 

exorbitant. Cette dernière difficulté financière a été levée 
par le Directeur de l’eau (P. Berteaud) au ministère en 
charge de l’écologie, à la suite d’un argumentaire que 
nous avions préparé : les données numériques BD Topo 
ont été ouvertes aux Agences de l’eau et nous pouvions 
les utiliser gracieusement pour le projet Syrah_CE. L’ex-
traction initiale en masse des données numériques a été 
réalisée par le bureau d’études Strategis, sur la base d’un 
cahier des charges élaboré par notre équipe en collabo-
ration avec les six Agences de l’Eau.
Le premier travail a consisté à construire l’enveloppe géo-
graphique de l’analyse, en essayant de gérer les notions 
d’échelles emboitées, pour combiner des informations 
globales relevant des surfaces des bassins versants ou 
des structures hydrauliques à effets distants notamment 
sur l’hydrologie et le transport solide (i.e. grands bar-
rages avec stockage saisonnier) et des informations de 
niveau plus local rapportées au niveau des tronçons de 
rivière ou de sous-ensembles de ces tronçons. Ainsi a 
été construit un réseau coulant, à partir d’un premier 
réseau physique (Pella et al., 2006) entièrement révisé 
et enrichi, notamment par une sectorisation morpholo-
gique semi-automatique, en considérant les confluences, 
les ruptures géologiques et les changements de forme 
et de sinuosité du lit et de largeur du fond de vallée. Au 
total, 69500 tronçons ont été identifiés pour représenter
les 230000 km de cours d’eau du réseau DCE ; leur lon-
gueur n’est pas fixe et varie de 1 km pour les cours d’eau 
de tête de bassin à 10 km pour les parties aval des plus 
grands cours d’eau, la moyenne se situant à 3,2 km. À 
ce découpage linéaire, ont été ajoutés des tampons spa-
tiaux, définis par des largeurs de part et d’autre du cours 
d’eau de 10, 30 et 100 m, notamment pour analyser la 
couverture des berges par la ripisylve.
Pour chaque espace élémentaire ainsi délimité, toutes 
les données brutes de caractéristiques des tronçons et de 
leurs différentes pressions ont été renseignées.

Présentation de Syrah_CE, système relationnel 
d'audit de l'hydromorphologie 

Le système Syrah_CE se compose d’une sélection des 
différentes variables associées aux différentes échelles, 
soit 15 variables à large échelle et 15 variables de niveau 
tronçon (Valette et al., 2012) non détaillées dans la pré-
sente synthèse. Elles peuvent être analysées variable par 
variable, thématique par thématique au moyen de carto-
graphies synthétiques (figure Z) mais peuvent aussi être 
combinées, par exemple pour rendre plus pertinente 
l’information vis-à-vis des processus significatifs pour 
l’état physique des cours d’eau (figure [). 
Grâce à une gestion des données sous SIG, il est possible 
de balayer les différentes échelles d’analyse et de bien 
cerner à la fois la signature des paysages et leurs pres-
sions dominantes et d’en voir la traduction au niveau des 
tronçons (figure \).
En présentant régulièrement l’avancée de nos travaux aux 
futurs utilisateurs et au ministère en charge de l’écologie 
et ses services, il nous est apparu que la grande souplesse 
permise par le système Syrah_CE satisfaisait les experts 
en géomorphologie, mais que sa complexité perturbait 
beaucoup d’opérateurs. C’est pourquoi nous avons 
formalisé et en quelque sorte standardisé la démarche 

	Exemples d’altération des processus et structures.
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Réalisation d’un système national d’évaluation géospatiale 
du risque d’altération de l’hydromorphologie des cours d’eau : Syrah_CE

Z	Caractéristiques naturelles des cours d’eau de la France métropolitaine : exemple de représentation de la puissance spécifique
maximale (largeur du fond de vallée x pente). La puissance est un indicateur utile en géomorphologie pour apprécier la capacité 
des cours d’eau à s’auto-réajuster à condition que les flux sédimentaires subsistent.

[	Risque d’excès de sédiments fins lié aux usages agricoles à large échelle, représenté à l’échelle des zones hydrographiques. 
La métrique risque d’érosion diffuse d’origine agricole est représentée en 5 classes, selon des couleurs d’autant plus sombres que
le risque est fort. Il s’agit d’une combinaison de variables à large échelle, obtenues en croisant le risque aléa érosion des sols
(Montier et al., 1998) avec les orientations technico-économiques des exploitations agricoles dominantes par communes 
(OTEX, RGA 2000). Le premier décrit à large échelle le risque d’érosion, sur la base d’une combinaison d’informations : battance
et érodibilité des sols, pente des terrains, occupation des sols, hauteur et intensité des précipitations, le résultat obtenu combine 
l’érosion d’origine naturelle avec celle d’origine anthropique. Le croisement avec le deuxième document permet de mieux faire la part
des altérations liées à l’usage agricole des sols, en particulier pour les cultures sollicitant les couches superficielles du sol 
(permanentes ou terres labourées).
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Réalisation d’un système national d’évaluation géospatiale  
du risque d’altération de l’hydromorphologie des cours d’eau : Syrah_CE

\	Exemple d’analyse effectuée à trois échelles, le territoire national (reprise de la carte d’érosion de la figure [), la zone hydrographique 
(occupation du sol par une agriculture intensive), et les tronçons (taux de rectitude du tracé du cours d’eau, témoin d’intervention hydraulique passée). 
 Exemple concernant le bassin du Lez (750 km², département Hérault).

]	Analyse du risque de modification de la largeur et de la profondeur des cours d’eau. BBN Syrah_CE (d’après Van Looy et al., 2015).

Le réseau est construit à partir de variables de pressions anthropiques préalablement discrétisées en fonction de leur degré d’impact sur le fonctionnement 
des cours d’eau. Ces variables sont croisées par le biais de tables de probabilités conditionnelles pour former des variables latentes. Ces tables, construites  
par expertise et validées dans des bassins versants tests, décrivent la distribution des probabilités dans les différentes classes d’altération pour chaque 
combinaison de valeurs des variables de pressions. Deux variables latentes, la profondeur à l’étiage (réduction souvent associée à un élargissement du lit 
en raison de recalibrages urbains ou agricoles) et la profondeur en crue (augmentation de la hauteur liée à la présence d’ouvrages dans le lit  
ou aux conséquences d’extractions de granulats) sont ainsi construites. Elles sont ensuite croisées à leur tour pour obtenir le risque, c’est-à-dire la classe 
d’altération la plus probable et l’incertitude associée, de modification de la profondeur et la largeur du lit. Il s’agit bien, dans ce cas, d’identifier les altérations 
de la géométrie hydraulique d’origine anthropique, sans tenir compte des variations naturelles en fonction des variables de contrôle  
de la géomorphologie fluviale.
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^	Risque de modification de la largeur ou de la profondeur des cours d’eau. 
Probabilité établie par le réseau bayésien BBN présenté figure ]. Le risque de modification 
de largeur et profondeur fait apparaitre des situations à risque fort à très fort 
dans les principales vallées fluviales, dans des régions urbanisées à forte densité 
humaine (région parisienne) ou dans des régions à activité agricole soutenue (sud-ouest 
coteaux aquitains ; ouest, sud Bretagne et Vendée et est Alsace), ce qui est cohérent 
géographiquement avec les structures spatiales existantes et avec les activités qui 
s’y exercent. Par ailleurs, il faut également retenir que 50,4 % du linéaire total de cours 
d’eau sont à risque très faible à faible ; le risque très fort concerne 19 % du linéaire.

experte en réalisant un travail complémentaire construit 
sur une logique d’analyse de risque et reposant sur un 
réseau bayésien ou Bayesian Belief Network (BBN), 
décrit par Van Looy et al. (2015).
Le risque d’altération a ainsi été calculé pour les 10 items 
des critères DCE qualifiant l’hydromorphologie. Les élé-
ments de qualité et leurs paramètres élémentaires sont :
• régime hydrologique : hydrologie, quantité et dyna-
mique, connexion aux masses d'eau souterraines ;
• continuité longitudinale de la rivière : continuité bio-
logique échelle locale et échelle large (migrateurs) et 
continuité sédimentaire ;
• continuité latérale (connexion lit mineur/lit majeur) ;
• conditions morphologiques : variation de la profon-
deur et de la largeur de la rivière, structure et substrat du 
lit, structure de la rive.
On remarque d’emblée que ces paramètres mélangent 
des notions physiques de géomorphologie et d’hydro-
logie avec des notions plus biologiques, comme la 
connectivité entre habitats et qu’une agrégation de ces 
10 paramètres n’aurait pas grand sens ; c’est pourquoi, 
nous avons traité séparément chacun d’entre eux. 
Nous illustrons ici un de ces 10 items, le risque de modi-
fication de largeur et profondeur, paramètres à forte signi-
fication en géomorphologie, puisqu’il s’agit de variables 
de réponse aux modifications de flux liquides ou de flux 
solides dans les bassins versants (figures ] et ^).
La démarche complète de risque concernant les 10 items 
a été proposée aux opérateurs de la DCE, lors du proces-
sus d’établissement du risque de non-atteinte des objec-
tifs environnementaux en 2012 et 2013 (DCE, 2e cycle). 
Elle a été adoptée et validée par eux. Ils ont pu compa-
rer des situations bien connues par les experts locaux 
et les résultats du calcul BBN: ces résultats concordent 
dans 80 % des cas (bilan national établi par le minis-
tère en charge de l’écologie) ; les discordances étaient 
majoritairement liées à des disparités d’informations 
entre les bases nationales, notamment celle recensant 
les ouvrages et la connaissance locale plus fine de la 
donnée.

L’accompagnement de la démarche Syrah_CE
Tout le développement de la démarche a été réalisé en 
interaction quasi permanente avec les opérationnels. 
Un point d’avancée du travail était régulièrement fait au 
sein du groupe national hydromorphologie auprès du 
ministère en charge de l’écologie (Direction de l’eau), 
qui comptait dans ses membres les représentants du dit 
ministère, des six Agences de l’eau, des Dreal 1 de bas-
sin, du Conseil supérieur de la pêche (devenu Onema, 
puis AFB et OFB 2). Le travail de mise au point s’est basé 
sur des tests en vraie grandeur dans six bassins géogra-
phiquement contrastés, ce qui a également permis de 
nombreux échanges.

Une fois le système avancé et stabilisé, une présenta-
tion a été faite à un large public dans chacune des six 
Agences de l’eau. 
Enfin, deux types de formation ont été assurés, l’une 
s’adressant dans un premier temps à un premier cercle 
d’opérateurs, l’autre dans un deuxième temps à de futurs 
formateurs.
Le système a également été présenté dans différentes 
formations initiales, notamment les écoles formant les 
futurs ingénieurs : ENTPE (Vaulx-en-Velin), Agro Paris 
Tech (spécialisation Eau Montpellier), Pont Paris Tech, 
Master Cogeval’Eau (Lyon 2).

Discussion
Le système Syrah_CE apporte une information simulta-
née sur les différents niveaux de complexité nécessaires 
pour analyser la structure et le fonctionnement physiques 
des cours d’eau, aux échelles terrestres des bassins ver-
sants, celles des écotones constitués par les espaces ripa-
riens et enfin celles des cours d’eau et de leurs tronçons 
morphologiques.
Il permet une utilisation « à la carte » de 30 variables 
élémentaires pour l’expert géomorphologue. Il propose 
aussi une analyse probabiliste plus «guidée» du risque 
d’altération de l’hydromorphologie des cours d’eau au 

1. Direction régionale de l'environnement, de l'aménagement
et du logement.

2. Onema : Office national de l'eau et des milieux aquatiques ;
AFB : Agence française de la biodiversité ; 
OFB : Office français de la biodiversité.
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3.  « Dans le cadre de l’actualisation des états des lieux 2013 et 2019 pour les cours d’eau, la démarche Syrah-ce a été positionnée comme socle 
commun national pour l’évaluation harmonisée des pressions hydromorphologiques et des risques d’altération des cours d’eau qui en découlent. 
Elle répond en cela à la recommandation 5 sur le suivi de la morphologie des cours d’eau du rapport de l’Inspection générale de l’environnement 
de 2006 « Évaluation des états des lieux des bassins métropolitains, 1re phase de la mise en œuvre de la DCE ». Le système peut également 
être utilisé pour diverses études, pour instruire des dossiers réglementaires, ou encore pour élaborer des pré-diagnostics territoriaux et ainsi 
aider à définir le ou les scénarii les plus efficients pour la conciliation des différents usages et l’atteinte des objectifs environnementaux. » 

sein d’un réseau bayésien. C’est un système opération-
nel réapproprié et utilisé dans le processus DCE, main-
tenant depuis deux cycles d’évaluation (2013 et 2019, 
méthode de référence pour le socle commun dévalua-
tion, https://professionnels.ofb.fr/node/368) 3.
À notre connaissance, il n’existe pas de système complet 
équivalent à cette échelle. S’il y a un large consensus 
pour pousser à prendre en considération simultanément 
les échelles des bassins et celles des cours d’eau dans 
leurs caractéristiques naturelles et avec les pressions 
anthropiques qui s’y exercent (Vörösmarty et al., 2010;
Bellard et al., 2015 ; Gurnell et al., 2016 et 2020 ; Kuem-
merlen et al., 2019), les expériences diffèrent quant à 
l’envergure des projets, aux grains élémentaires de 
constitution de la donnée, au choix des variables et à la 
façon dont elles sont exprimées, agrégées et interprétées. 
Ainsi plusieurs auteurs compilent les variables de stress 
et cartographient des indices agrégés de menace ou de 
condition pour différents écosystèmes : 
• le bassin aval du fleuve Colorado (États-Unis, 
350000 km², Paukert et al., 2011), variables générales 
telles que les espaces dominés par l’agriculture ou l’ur-
bain, les barrages et canaux, les infrastructures routières, 
exprimées en présence/absence ou en intensité ; 
• la région des Grands Lacs Laurentiens (États-Unis, 
Canada, 245000 km², Smith et al., 2015), 50 variables de 
stress regroupées en familles telles que pompages et déri-
vations, contaminants toxiques, polluants diffus, espèces 
invasives, pêcheries, développement côtier, changement 
climatique, altérations de l’habitat aquatique, exprimées 
selon leur emprise spatiale, leur occurrence temporelle, 
leur impact écologique potentiel, l’amplitude induite de 
la modification du système et le temps de récupération ;
• l’Europe des 27 pays sous juridiction DCE (4,2 M km²,
Grizzetti et al., 2019), avec une analyse à gros grain de 
180 km² des relations entre la condition des écosys-
tèmes, incluant l’hydromorphologie la soutenant et les 
services écosystémiques (fourniture d’eau, purification 
de l’eau, prévention contre les érosions, protection 
contre les crues, protection côtière et récréation).
Les différentes publications de cette nature aident à 
prendre conscience des nombreuses pressions cumu-
lées existantes au sein des hydrosystèmes avec leur 
spatialisation géographique (Ormerod et al., 2010 ; 
Hering et al., 2015). C’est une étape importante pour 
des échelons de décision nationaux pour visualiser et 
identifier la nature des actions potentielles de remédia-
tion à entreprendre.
Centré sur le fonctionnement géomorphologique des 
cours d’eau, le système Syrah_CE est construit à un 
grain élémentaire plus fin. Par ailleurs, il renseigne les 
réseaux hydrographiques de façon continue, ce qui 
présente l’avantage d’éviter le prisme de stations de 
mesures disjointes spatialement à partir desquelles il 
est difficile d’extrapoler. En cela, en plus de son objet 

premier, à savoir l’analyse de l’état des lieux DCE, le sys-
tème construit peut s’avérer être d’une aide précieuse 
pour l’accompagnement des actions de restauration, en 
identifiant les causes locales et distantes de dégradation 
physique et d’une certaine façon en anticipant sur les 
chances de succès d’une action de restauration. Kail et 
Wolter (2013) insistent beaucoup sur cette contrainte 
forte des pressions du bassin qui peuvent contrecarrer 
voire annihiler toute tentative de restauration physique 
locale, notamment dans nombre de cours d’eau des 
plaines européennes sujettes à forte anthropisation. 
Disposer d’un système comme Syrah_CE ne signifie pas 
se passer d’une analyse de terrain (descriptions de type 
Carhyce, Gob et al., 2014 ou Aurhace, Valette et al., 
2013) et d’expertises locales pour préciser l’analyse ou 
pour dimensionner finement des actions de restauration 
à réaliser ; il faut bien comprendre la complémentarité 
des approches et leur enrichissement mutuel. Syrah_CE 
n’est pas fermé et pourra s’enrichir de variables et de 
relations nouvelles, notamment celles dont les mesures 
de terrain auront pu montrer la pertinence.
Par la suite, depuis sa réalisation, le système Syrah_CE 
a permis de nouvelles explorations scientifiques, qu’il 
s’agisse d’un cadre pour une meilleure interprétation 
des réponses écologiques (prise en compte dans l’in-
dice multimétrique macroinvertébrés, I2M2, Mondy 
et al., 2012), des données de pressions pour enrichir 
des modèles pressions impacts (Villeneuve et al., 2015) 
ou des couplages toxicologie/écologie (Sarkis et al., 
2020), en encore pour contextualiser et renseigner des 
approches sur les effets de la fragmentation (Van Looy 
etal., 2013 ; Floury et al., 2020).
Pour finir, la conception et la construction de Syrah_CE 
n’ont été possibles que parce que dans un temps limité, 
nous avons pu travailler de façon vraiment pluridisci-
plinaire en rassemblant au sein d’un pôle Cemagref/
Isrtea-Onema/AFB, deux géomorphologues, deux éco-
logues terrestres (forestier), un écologue aquatique, 
deux modélisateurs dont un spécialiste des approches 
bayésiennes, un géomaticien, un gestionnaire de bases 
de données nationales. Cette expérience passionnante a 
relevé le challenge de construire un système opération-
nel appliqué par les praticiens. Un contre-exemple pour 
Bruno Latour dont les propos en 1994 qualifiaient les 
recherches appliquées, en particulier à l’INRA, de RANA 
(« recherche appliquée non applicable»). 
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fin d’aider à la mise en œuvre de la direc-
tive cadre européenne sur l’eau (DCE, 
2000/60/CE) et de favoriser le partage 
d’expérience en Europe, une « stratégie 
commune de mise en œuvre» (également
appelée « Common Implementation Stra-

tegy») a été mise en place en 2001. Il s’agit d’un cadre 
de coopération informel entre les États membres, la 
Commission européenne, ainsi que les pays de l’Asso-
ciation européenne de libre échange (AELE) et les par-
ties prenantes 1. Ce cadre de coopération est organisé 
sous forme de groupes de travail stratégiques et tech-
niques, ces derniers incluant notamment un groupe 
technique sur l’état écologique (ECOSTAT), un groupe 
technique sur les polluants chimiques (groupe de tra-
vail «État chimique» ou «working group chemicals»), 

Les travaux européens en soutien à la mise en œuvre 
de la directive cadre européenne sur l’eau 
et de la directive Inondations

Dans l’Union européenne, la directive cadre sur l’eau et la directive Inondations fixent un cadre 
commun pour une gestion intégrée des ressources en eau et pour la protection des écosystèmes 
qui leur sont associés. L’application de ces directives nécessite des actions conjointes et coordonnées 
de tous les États membres. C’est dans cet objectif que dès 2003, une stratégie commune de mise 
en œuvre de la directive cadre européenne sur l’eau a été adoptée. Elle est basée sur l’existence de 
plusieurs groupes de travail, techniques et stratégiques, dont le groupe ECOSTAT chargé des questions 
relatives à l’état écologique des eaux de surface. Dans ce focus, l’auteure fait le point des activités 
de ce groupe et des principaux défis à relever sur l’état écologique des eaux superficielles 
à l’échelle européenne dans les années à venir. 

sur les eaux souterraines (groupe de travail «Eaux sou-
terraines» ou «working group Groundwater»), sur les 
données (groupe de travail «Données et informations»
ou «working group Data and Information Sharing »), 
sur les inondations (groupe de travail « Inondation »
ou «working group Floods») (figure ), ainsi que des 
groupe « ad-hoc » pouvant être mis en place sur des 
sujets spécifiques (réutilisation des eaux usées, par 
exemple). Les travaux de ces groupes ont conduit à la 
publication de nombreux guides européens et docu-
ments techniques, ainsi qu’à l’organisation de nom-
breux workshops permettant d’échanger sur des théma-
tiques spécifiques. L’ensemble des guides et documents 
techniques sont publiés sur le site internet de la Com-
mission européenne 2  et sur la plateforme de partage 
de documents CIRCABC 3.

1. Acteurs activement ou passivement concernés par les politiques ou stratégies concernées. Incluent par exemple les organisations non 
gouvernementales, organisations représentant les différents secteurs, organisations publiques, etc.

2. https://ec.europa.eu/environment/water/water-framework/facts_figures/guidance_docs_en.htm 

3. https://circabc.europa.eu/ui/group/9ab5926d-bed4-4322-9aa7-9964bbe8312d 
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Les travaux du groupe de travail ECOSTAT 
sur l’évaluation et le suivi de l’état écologique
des eaux 

Les travaux du groupe de travail «ECOSTAT» portent sur
l’évaluation et le suivi de l’état écologique des eaux de 
surface. Ce groupe, actif depuis 2003, a permis d’aider 
les États membres à développer des indicateurs d’évalua-
tion de l’état écologique pour les différents types d’eaux, 
comparables au niveau européen. Pour assurer la com-
parabilité de ces indicateurs à l’échelle européenne, le 
groupe ECOSTAT a joué un rôle important dans la coor-
dination du processus appelé « intercalibration». Ce pro-
cessus constitue une des obligations de la DCE, et vise 
à valider les indicateurs biologiques et les valeurs seuil 
utilisées pour la classification en bon état sur la base de 
leur conformité avec la DCE (annexeV). Aujourd’hui, les 
indicateurs de suivi ont été validés au niveau européen 
pour la majorité des typologies de masses d’eaux. Les 
travaux visent désormais à finaliser le processus, en par-
ticulier sur certaines masses d’eau dont la classification a 
pris du retard du fait notamment d’un déficit de connais-
sance sur les bio-indicateurs potentiels à utiliser. C’est 
par exemple le cas pour les grands cours d’eau.
Par ailleurs, des travaux spécifiques ont été engagés afin 
d’élaborer une approche commune pour la définition 
du bon potentiel écologique dans les masses d’eaux 
fortement modifiées. Pour répondre à cette obligation 
un processus appelé « intercomparaison» a été engagé
pour comparer les méthodes utilisées par les États 
membres sur la base d’une méthodologie commune défi-
nie au niveau européen. Les résultats montrent que les 
méthodes employées par les États membres pour définir 
le bon potentiel écologique ne sont pour l’instant pas 
comparables et sont souvent incomplètes. Les travaux 
devront donc se poursuivre dans les années à venir pour 
assurer un niveau de protection équivalent dans l’en-
semble des États membres. 

Focus – Les travaux européens en soutien à la mise en œuvre 
de la directive cadre européenne sur l’eau et de la directive Inondations

	Organisation de la « Stratégie commune de mise en œuvre » (CIS).

Les travaux d’ECOSTAT portent également sur les para-
mètres physicochimiques d’état et en particulier sur les 
nutriments. Face au constat d’importantes disparités dans 
les seuils et valeurs définies par les États membres pour le 
bon état, un travail a été lancé depuis plusieurs années ; 
il a conduit à la publication de plusieurs rapports compa-
rant les seuils de bon état pour les paramètres nutriments 
ainsi que les méthodes utilisées par les États membres 
pour les définir (Phillips et Pitt, 2016 ; Dworak et al., 
2016). Les travaux ont également permis de mieux com-
prendre et prédire les relations entre paramètres biolo-
giques et teneurs en nutriments. Pour cela, des analyses 
statistiques ont été réalisées sur l’ensemble des données 
disponibles en Europe afin d’analyser les corrélations 
entre les concentrations en nutriments et les paramètres 
biologiques sensibles à la pression d’eutrophisation. Ces 
travaux ont conduit à la publication d’un guide euro-
péen de bonnes pratiques proposant méthodologies et 
recommandations pour définir des seuils de nutriments 
en soutien aux paramètres biologiques (CIS Best prac-
tice document, 2019 ), ainsi qu’à plusieurs publications 
scientifiques sur le sujet (Poikane et al., 2021). Les tra-
vaux se poursuivent désormais pour affiner les analyses 
sur les seuils de nutriments et étendre ce travail à l’en-
semble des paramètres physicochimiques définis par la 
DCE. Un rapport sera publié d’ici la fin de l’année 2021 
sur ces travaux.

Depuis quelques années, la thématique de l’hydromor-
phologie a pris une importance croissante dans le groupe 
ECOSTAT. Le dernier rapportage européen (processus de 
transmission des données de mise en œuvre des États 
membres à la Commission tous les six ans) portant sur les 
seconds plans de gestion hydrographique de bassin, qui 
correspondent en France aux schémas directeurs d’amé-
nagement et de gestion des eaux (SDAGE), a en effet 
montré que les pressions hydromorphologiques affectent 
environ 40% des eaux superficielles. Or, celles-ci sont 
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insuffisamment prises en compte dans l’évaluation de 
l’état des eaux et dans les mesures mises en œuvre. En 
effet, l’état hydro-morphologique a été rapporté comme 
«inconnu» pour plus de la moitié des masses d’eaux lors 
du rapportage européen des seconds plans de gestion 
hydrographique (Commission européenne, 2019 ). 

De nombreux travaux sont en cours afin d’analyser les 
méthodes existantes et d’apporter un appui aux États 
membres pour élaborer des méthodes de suivi et d’éva-
luation de l’état hydromorphologique des cours d’eau, 
plans d’eau et eaux de transition et côtières et pour défi-
nir des mesures adaptées. Plusieurs rapports ont ainsi été 
publiés sur les rivières (Kampa et Bussettini, 2018), lacs 
et plans d’eau (Argillier et al., 2021) et eaux de transition 
et côtières (Salas Herrero, 2018).

Plusieurs guides européens ont été développés sur la 
thématique hydro-morphologie, en particulier un guide 
sur l’élaboration des débits écologiques publié en 2014 
(Commission européenne, CIS guidance document n°31, 
2015), et plus récemment un guide sur la définition du 
potentiel écologique dans les masses d’eaux fortement 
modifiées par des altérations hydromorphologiques 
(Commission européenne, CIS guidance document 
n°37, 2019). De nombreux rapports techniques ont éga-
lement été publiés, dont trois rapports sur les mesures 
d’atténuation pour les usages suivants : stockage de l’eau 
(Halleraker et al., 2016), protection contre les inonda-
tions (Bussettini et al., 2018) et drainage (Vartia et al., 
2018).

La France a contribué à l’ensemble de ce processus à 
travers la participation au groupe ECOSTAT du ministère 
en charge de l’environnement et de l’Office français pour 
la biodiversité. Des experts ont également été mandatés 
par le ministère pour coordonner les travaux relatifs à 
plusieurs thématiques, en particulier l’inter-étalonnage 
des méthodes utilisant l’ichtyofaune et plus récemment 
l’évaluation de l’état hydro-morphologique des masses 
d’eau (avec en particulier la participation de INRAE).

Perspectives : accélérer la mise en œuvre 
de la DCE et Pacte vert pour l’Europe  

Les principaux défis à relever à l’échelle européenne 
dans les années à venir portent sur une amélioration et 
une accélération de la mise en œuvre de la directive 
cadre européenne sur l’eau, la mise en œuvre du Pacte 
vert pour l’Europe et une meilleure prise en compte 
de certaines problématiques telles que la pollution 
aux micro-plastiques ou l’adaptation au changement 
climatique. 

Le Pacte vert pour l’Europe (Commission européenne, 
2019) est une feuille de route stratégique publiée en 
2019 par la Commission européenne ayant pour objec-
tif de rendre l'économie européenne durable. Celle-ci 
définit des orientations stratégique pour l’Union euro-
péenne, sur le climat et l’environnement en général, 
et liste de nombreuses actions pour les atteindre. En 
ce qui concerne la gestion de l’eau, le Pacte vert pour 
l’Europe a conduit à la publication de plusieurs straté-

gies européennes. Il s’agit par exemple du plan d’actions 
zéro-pollution (Commission européenne, 2021) qui fixe 
l’objectif de réduire la pollution de l’air, de l’eau et des 
sols à des niveaux considérés comme non nuisibles d’ici 
2050, de la stratégie biodiversité pour 2030 (Commission 
européenne, 2020) qui vise à renforcer la protection et 
la restauration des écosystèmes, et de la stratégie euro-
péenne d'adaptation au changement climatique (Com-
mission européenne, 2021). 
Ces stratégies incluent des objectifs spécifiques pour 
l’agriculture avec l’objectif de réduction de 50 % de
l’utilisation des pesticides chimiques en général et des 
risques qui leur sont associés, et la réduction de 50% des
pertes de nutriments dues à l’utilisation de fertilisants, 
d’ici à 2030.
La restauration des cours d’eaux est l’une des priorités 
de la stratégie pour la biodiversité qui fixe l’objectif 
d’accélérer la restauration de la continuité écologique 
ainsi que la suppression des ouvrages obsolètes afin de 
restaurer au moins vingt-cinq mille kilomètres de cours 
d’eaux à courant libre d’ici 2030. Le projet de recherche 
européen AMBER 4 a réalisé un inventaire des obstacles 
à la continuité (obstacles transversaux) et estime à plus 
d’un million le nombre total d’obstacles en Europe, soit 
plus de un tous les deux kilomètres (Belletti et al., 2020 ). 
La Commission européenne va publier des recomman-
dations techniques pour aider les États membres à définir 
des stratégies d’effacement des ouvrages pour atteindre 
l’objectif de la stratégie biodiversité. Des travaux seront 
également prévus dans le cadre du groupe de travail 
ECOSTAT pour renforcer l’appui technique sur la théma-
tique de la restauration de la continuité écologique. 

4. https://amber.international/ 
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Historique des réformes de la surveillance
chimique et hydrobiologique 
des eaux de surface en France

Suite à l’adoption de la loi de 1964 1, la surveillance des 
eaux de surface a été assurée dès les années 1970 par 
des services publics, en particulier les services régionaux 
d’aménagement des eaux (SRAE) 2, qui disposaient de 
laboratoires de chimie et d’hydrobiologie. Aujourd’hui 
les laboratoires publics n’effectuent plus qu’environ 
10% de ces opérations. Tout le reste est assuré par des 
laboratoires privés, dans le cadre d’un agrément délivré 
par le ministère chargé de l’environnement. 
En 1998, le gouvernement Jospin a subordonné l’agré-
ment des laboratoires de surveillance des eaux de sur-
face à une accréditation 3 délivrée par le Comité fran-
çais d’accréditation (Cofrac) 4. Seuls sept laboratoires 

La surveillance hydrobiologique :  
un cas d’interdépendance entre expertises 
publique et privée

Recourir au marché pour externaliser des tâches et les contrôler par des procédures « qualité »
sont deux modalités particulières de la nouvelle gestion publique. Plusieurs sociologues ont pointé 
le paradoxe de ces réformes qui recentrent l’État sur des fonctions de pilotage mais réduisent 
sa capacité d'expertise. Dans la lignée de ces travaux, les auteurs étudient ici les contradictions 
qu’a rencontrées la réforme des laboratoires publics de chimie et d’hydrobiologie chargés 
de la surveillance des eaux de surface. 

de chimie en DREAL 5 obtinrent l’accréditation et sub-
sistèrent. Mais ils furent néanmoins fermés en 2005 et 
les personnels concernés furent orientés vers d’autres 
missions, notamment la surveillance hydrobiologique 6. 
L’arrêté d’agrément fut révisé en 2006, puis en 2011 pour 
le rendre conforme à une directive européenne de 2009 7

concernant les analyses chimiques des eaux. Incidem-
ment cette directive a soulevé la question de l’accrédi-
tation en hydrobiologie, sous-entendue dès 2006 puis 
exigée explicitement en 2011. Cette réforme s’est pour-
suivie sous la présidence Sarkozy (2007-2012). Chaque 
Agence de l’eau est devenue l’unique acheteur public 
de prestations de surveillance chimique, puis chimique 
et biologique, des eaux de surface dans son bassin pour 
le compte de l’État. 
Aussitôt l’accréditation promue par les arrêtés « agré-
ment », les hydrobiologistes des DREAL se sont mobi-

1. Loi n° 64-1245 du 16 décembre 1964 relative au régime et à la répartition des eaux et à la lutte contre leur pollution.

2. Services intégrés en 1991 aux directions régionales du ministère de l’environnement (DIREN) qui devinrent ensuite les directions régionales de 
l’environnement, de l’aménagement et du logement (DREAL) en 2010.

3. Arrêté du 12 novembre 1998 portant modalités d’agrément des laboratoires pour certains types d’analyses des eaux ou des sédiments.

4. Association loi 1901 créée en 1994 par fusion du Réseau national d’essais industriels et du Bureau national de métrologie.

5. Voir note 2.

6. Circulaire DE/SD/ATD CP/BS DPE n° 68 du 30/03/05 relative au renforcement de l’expertise en DIREN en vue de l’évaluation de l’état des eaux.

7. Directive du 31 juillet 2009 « quality assessment, quality control » de la Commission, établissant des spécifications techniques pour l’analyse 
chimique et la surveillance de l’état des eaux.
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lisés collectivement, à travers des groupes de travail et 
le partage de manuels de qualité pour obtenir le sceau 
du Cofrac et se maintenir comme producteurs de don-
nées de surveillance. L’accréditation suscitait néanmoins 
des controverses dans leur champ professionnel. Ils ont 
argué que les procédures d’accréditation ne suffisaient 
pas pour garantir des données de qualité et qu’il était 
risqué d’évaluer l’état des écosystèmes sur la base de 
données hydrobiologiques potentiellement erronées. 
Il  apparaissait d’ailleurs à la compilation des données 
produites par les laboratoires privés accrédités que le 
taux de non-conformité restait élevé (plus de la moitié 
des fichiers-résultats fournis présentaient des anoma-
lies), avec parfois des résultats notoirement incohérents 
(environ 20% de ces anomalies étaient bloquantes pour 
la bancarisation) 8. La Direction de l’eau du ministère, 
devenue Direction de l’eau et de la biodiversité (DEB), 
prit ce risque très au sérieux. Le laboratoire national 
Aquaref, dans sa mission d’appui et de veille, alerta aussi 
le ministère sur le danger de la disparition des missions 
assurées par les laboratoires des DREAL9. Finalement, les 
professionnels exerçant en DREAL se sont vu attribuer 
un rôle d’appui aux Agences de l’eau pour la surveil-
lance et la qualification des données. Quatre laboratoires 
régionaux publics furent fermés, mais les effectifs dans 
les autres laboratoires furent renforcés avec la création 
de vingt nouveaux postes. La «pérennisation de l’exper-
tise de l’État dans le domaine de l’hydrobiologie » 10 fut 
réaffirmée compte-tenu du « rôle central [de cette disci-
pline] dans la mise en œuvre de la DCE» 11. Une circu-
laire ministérielle 12 sanctionna cette décision. 
Le rôle respectif des secteurs publics et privés dans la 
surveillance des eaux de surface est variable selon les 

La surveillance hydrobiologique : un cas d’interdépendance 
entre expertises publique et privée

L’originalité de cette approche tient au dialogue entre les archives 
et l’expérience de Christian Chauvin, acquises dans les actions 
d’appui aux pouvoirs publics dans le cadre des missions d’Aquaref  
et l’expertise sociologique sur les politiques environnementales de 
Gabrielle Bouleau. Cette analyse repose en outre sur vingt entretiens 
semi-directifs réalisés en 2014* auprès des laboratoires publics 
et privés, des Agences de l’eau, de l’Onema et du Comité français 
d’accréditation (Cofrac), sur les circulaires ministérielles et les 
courriers adressés à l’administration pour infléchir la réforme. 

* Par Gabrielle Bouleau, socio-politiste et Pierre-Luc Marchal, étudiant en master 
SPES (Science politique, écologie et stratégie) à AgroParisTech, que les auteurs 
remercient pour son implication.

	Méthodologie

Procédures choisies pour 
contrôler la qualité des données Italie Royaume-

Uni Portugal Chypre Slovénie Finlande France

Échantillonnage 
et analyse des 

données chimiques

Accréditation Non Non 
renseigné

Non Oui avec un 
équivalent 
possible

Non renseigné Oui Oui

Standardisation 
(ISO 17025)

Normes 
et protocoles 
en cours de 
définition

Non 
renseigné

Non Oui Non renseigné Oui Oui

Échantillonnage 
et analyse des 

données biologiques

Accréditation Non Seulement 
en Irlande 
du Nord

Non Non Non Non Oui

Standardisation 
(ISO 17025)

Normes 
et protocoles 
en cours de 
définition

Non 
renseigné

Non 
renseigné

Non 
renseigné

Non, l’Agence 
nationale prévoit 

de se faire certifier 
pour cette norme

Non Oui

Externalisation 
à des bureaux 
d’étude privés

Partiellement Rarement Souvent Pour 
les rivières 

(pas les lacs)

Pour les poissons 
et les eaux côtières

Totalement 90 %

Autre mode 
de garantie de 

l’expertise

Auto-
contrôle

CV et photo 
de l’expert 
qualifié + 

contrôle de 
terrain

Qualification 
et références 

professionnelles

Qualification 
professionnelle 
sur test, norme 

	Procédures en vigueur en 2018 dans sept pays européens pour contrôler la qualité des données produites pour les réseaux de surveillance 
des milieux aquatiques en application de la DCE (source: auteurs, d’après les retours d’un questionnaire adressé à un panel d’experts européens 
impliqués dans la mise en œuvre de la DCE en 2018).

8. De 2006 à 2016, les données issues de la surveillance nationale ont été compilées 
par Irstea, qui appliquait des procédures de contrôle avant bancarisation.

9. Lettre du président d’Aquaref, Roger Genet, également directeur général 
du Cemagref, à la DEB, le 19 octobre 2010.

10. Odile Gautier, directrice de l’eau et de la biodiversité, lettre aux préfets, 
le 13 octobre 2010.

11. Ibid.

12. Circulaire du 31 décembre 2012 « relative à l’organisation et aux missions 
des laboratoires d’hydrobiologie en DREAL».

pays européens. Les directives européennes portant sur 
la qualité de l’eau (brute, potable, « baignable », natu-
relle…) exigent que la qualité des données de surveil-
lance soit « maîtrisée ». Pour ce faire, plusieurs pays 
européens ont choisi de recourir à la procédure d’accré-
ditation pour la chimie mais très peu de pays ont exigé 
cette accréditation pour l’hydrobiologie (tableau ). 
Pour comprendre les interdépendances entre public et 
privé dans la production des données de surveillance, 
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La surveillance hydrobiologique : un cas d’interdépendance  
entre expertises publique et privée

il faut savoir qu’un marché a besoin de normes sociales 
pour fonctionner.

Les critères de valeur des données
d’hydrobiologie

Selon le sociologue des marchés, Jens Beckert (2009, 
p.254), la première condition pour qu’un marché fonc-
tionne est qu’acheteurs et vendeurs s’accordent sur des 
critères de valeur. Or, ces critères sont des jugements qui 
dépendent des normes sociales du secteur. 

La surveillance chimique et hydrobiologique des eaux 
de surface répond à deux sources de normes, celles des 
grands laboratoires d’analyse (qui emploient plusieurs 
centaines de personnes) et celles des petits laboratoires 
des services publics de surveillance des milieux aqua-
tiques (qui disposent de moins d’une dizaine d’agents). 
Une partie des difficultés rencontrées lors de la privati-
sation du secteur peut s’expliquer par les différences de 
jugement dans ces deux mondes. 

Les représentations de la qualité des données 
dans le monde de l’hydrobiologie

Les grands laboratoires, qui ont historiquement déve-
loppé leur activité dans l’analyse chimique et bactério-
logique de produits, ont co-construit avec les autorités 
publiques des normes d’assurance-qualité. Elles foca-
lisent l’attention sur les risques de non-conformité à des 
procédures écrites pour réduire ces risques : bien identi-
fier les échantillons et les opérateurs, garantir les condi-
tions de conservation et de traitement, disposer des capa-
cités de détection adéquates, assurer la formation des 
opérateurs. Ces pratiques sont encadrées par des normes 
techniques au niveau national et international (AFNOR, 
CEN, ISO). En plus des analyses de produits qu’ils réa-
lisent, les grands laboratoires sont aussi certificateurs des 
producteurs d’eaux de boisson, de biens alimentaires ou 
médicaux, dont ils vérifient les procédures écrites d’auto-
contrôle. L’Union européenne demande que les certifi-
cateurs soient accrédités par un organisme notifié par 
pays. En France, c’est le Comité français d’accréditation 
(Cofrac). Ainsi, dans le monde des grands laboratoires 
d’analyse, la donnée de qualité est une donnée produite 
selon des procédures standardisées et contrôlées. L’ac-
créditation est le niveau le plus élevé dans la hiérarchie 
des jugements sur la qualité des données. 

De l’autre côté, la surveillance nationale des milieux 
aquatiques a été mise en place en 1971 (Bouleau et 
al., 2017), et confiée exclusivement au personnel des 
SRAE 13. Ces services publics furent équipés de petits 
laboratoires et dotés de compétences en hydrologie, 
chimie et hydrobiologie pour traiter à la fois des enjeux 
quantitatifs (étiages, crues), sanitaires et environne-
mentaux. Ils réalisaient des diagnostics par bassin ver-
sant pour orienter les décisions publiques de l’État et 
des Agences de l’eau. Ils suivaient aussi des protocoles 
standardisés, quand ils existaient, mais il leur importait 
surtout que les données soient contextualisées pour pou-
voir répondre aux enjeux de gestion (en précisant par 
exemple : «mesure avant épandage de pesticides sur le 
bassin», «après un orage», etc.).
La réforme a à la fois rapproché et confronté ces deux 
mondes. 13. Voir note 2.

Entre 1971 et 2007, le nombre de paramètres réglemen-
taires utilisés pour évaluer la qualité des cours d’eau est 
passé d’une soixantaine à presque mille. Les gouverne-
ments successifs ont externalisé une partie croissante 
du suivi. La surveillance a été recentralisée en 2006 et 
la standardisation des méthodes a été généralisée pour 
remplir les exigences méthodologiques de la directive 
cadre européenne sur l’eau (DCE). Dans le même temps, 
les appels d’offre ont concerné des lots de plus en plus 
grands, financés par les Agences de l’eau. Les informa-
tions de contexte n’ont pas été demandées, ni dans le 
réseau de suivi, ni dans le réseau opérationnel pourtant 
prévu en appui direct à la gestion. 
Les grands laboratoires se sont d’abord positionnés 
sur la surveillance chimique des eaux douces, arguant 
d’une expérience sur les eaux usées, industrielles et de 
distribution. Ils furent favorisés par l’exigence d’accré-
ditation dans l’arrêté de 1998. Cela a motivé les experts 
des DREAL à se lancer dans l’accréditation, en chimie 
mais aussi en hydrobiologie alors même que l’agrément 
ministériel ne l’exigeait pas encore explicitement. Les 
bureaux d’études privés d’hydrobiologie ont entamé 
un fort développement au même moment, tandis que 
les grands laboratoires de chimie tentaient également 
d’étendre leurs compétences vers cette activité. 
L’accréditation repose sur un système d’audits et d’essais 
interlaboratoires. Les experts publics et privés, tantôt 
auditeurs, tantôt audités, s’y sont rencontrés, ce qui les a 
conduits à expliciter la spécificité de l’hydrobiologie par 
rapport à la chimie, puis à questionner les pratiques de 
terrain de l’analyse chimique dans un deuxième temps. 

La spécificité de l’hydrobiologie
Alors que la détection d’une substance chimique s’inté-
resse uniquement à un échantillon et dépend plus des 
performances de la machine que de l’opérateur, le pré-
lèvement dans un milieu aquatique et la reconnaissance 
d’une espèce exigent un savoir « incorporé » dans la 
personne de l’expert. Les hydrobiologistes et leur admi-
nistration ont d’ailleurs fait reconnaître une qualification 
nominative des experts dans l’arrêté fixant les modalités 
d’agrément des laboratoires d’hydrobiologie. L’expé-
rience de l’opérateur est devenue un des éléments de la 
qualité de la donnée. 
La personnalisation de l’expertise hydrobiologique n’est 
pas propre à la France. Au Royaume-Uni, les autorités 
ne délèguent que très peu à des bureaux d’étude privés 
l’expertise hydrobiologique et ne font pas confiance à 
l’accréditation pour juger de la qualité de cette exper-
tise. En Finlande, les experts chargés de la surveillance 
doivent passer des tests de compétence hydrobiologique 
organisés par le centre de recherche Syke. En Slovénie, 
une qualification professionnelle et des références sont 
demandées dans les cahiers des charges. À Chypre, le 
curriculum vitae et la photo de l’expert doivent accom-
pagner l’offre de prestation et peuvent être vérifiés sur 
le terrain. 
Le rapport au terrain est resté un sujet de division. En 
chimie, l’échantillonnage de terrain consiste à prélever 
de l’eau dans une partie de la rivière supposée être repré-
sentative du flux qui s’écoule à cet endroit. En hydro-
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biologie, le prélèvement doit se faire selon la structura-
tion des habitats, ce qui implique une connaissance de 
l’écologie de ces milieux complexes. Le temps passé à 
se rendre sur le site et observer la station pour en com-
prendre et en documenter le contexte a un coût d’autant 
plus élevé que le préleveur est qualifié. Les laboratoires 
publics et les bureaux d’étude qui effectuent des mis-
sions de conseil pour le compte de l’État ou de gestion-
naires de milieu, en plus de leur activité de surveillance, 
valorisent ce temps en collectant des observations utiles 
à l’interprétation des données pour l’action (prescrip-
tion). Les prestataires privés qui ne font pas de mission 
de conseil peuvent donc choisir de déconnecter l’échan-
tillonnage et l’analyse taxinomique de laboratoire, pour 
réserver les compétences les plus spécialisées au labo-
ratoire. Ce découplage entre compréhension du milieu 
et analyse hydrobiologique entraîne potentiellement une 
perte importante dans la richesse ou même la justesse de 
l’exploitation des données. 
Les appels d’offre lancés par les Agences de l’eau ont 
favorisé les rapprochements puis les fusions de bureaux 
d’étude pour répondre à l’échelle de chaque grand bas-
sin. Les bureaux d’études spécialisés dans la surveillance 
(plus de trente employés) ont été plus compétitifs. Leurs 
dirigeants sont aussi plus enclins à défendre l’accrédita-
tion parce que les procédures écrites organisant le tra-
vail leur permettent de mieux gérer les remplacements, 
les formations et l’organisation interne du travail. Ils ont 
aussi une plus forte capacité à amortir le coût de telles 
démarches qualité, qui deviennent aussi un argument 
commercial.
Pour éviter cette déconnection opérationnelle pré-
judiciable à la pertinence des données, les autorités, 
relayées par le Cofrac, ont affiché le principe de non-
séparation de l’échantillonnage et de l’analyse pour 
l’hydrobiologie, ce qui constitue une reconnaissance 

des spécificités de l’approche hydrobiologique en 
même temps qu’une meilleure garantie de cohérence 
dans l’analyse. Le contrôle public dont les DREAL ont 
la charge en tant que valideurs des données produites a 
été bien accueilli des bureaux spécialisés en hydrobio-
logie, car cela constitue l’assurance que les spécificités 
« métier » sont prises en compte, dans un contexte de 
concurrence avec des laboratoires de chimie peu expé-
rimentés en hydrobiologie. 

Le retour sur la chimie
Alertés sur l’importance de la phase de prélèvement en 
hydrobiologie, Aquaref et certaines Agences de l’eau 
ont organisé des comparaisons de pratiques en chimie. 
Celles-ci ont illustré l’impact fort des conditions du 
milieu sur les résultats (conditions d’accès aux écou-
lements, événements hydrologiques, heure, météoro-
logie…), ce qui est une évidence pour les écologues 
mais ne faisait pas partie du cadre d’analyse pour les 
chimistes. Ces prises de conscience au niveau national 
de l’adéquation nécessaire entre objectif final (l’évalua-
tion de la qualité de la masse d’eau) et technique analy-
tique ont débouché sur une meilleure prise en compte 
des compétences et de la formation des préleveurs d’eau 
dans le cadre de la surveillance chimique. En mettant la 
vision biologique au centre de l’évaluation de l’état des 
milieux aquatiques, la DCE a de fait requestionné les 
paradigmes de la surveillance chimique.

Les effets politiques du recours au marché 
Au-delà de la variabilité et du fonctionnement complexe 
des milieux naturels qui se prêtent mal à la standardisa-
tion, les réformes de la surveillance ont aussi des enjeux 
politiques : la légitimité de la concurrence et la construc-
tion de la confiance. 

Organisateur

Participant actif (donne son opinion, décide)

Participant passif , écoute, est informé)

Ne participe pas, est absent

	Le prélèvement dans un milieu aquatique et la reconnaissance d’une espèce
exigent un savoir « incorporé » dans la personne de l’expert. 
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La légitimité de la concurrence 
L’introduction et le maintien de la concurrence dans 
un secteur est toujours un processus contesté (Beckert, 
2009, p. 258-9). Les acteurs étatiques veulent à la fois 
baisser les prix par la concurrence mais aussi protéger 
les entreprises nationales.
Avant 2015, alors que peu d’entreprises étaient accrédi-
tées, certaines Agences de l’eau ont refusé d’imposer ce 
critère dans les appels d’offre. Elles arguaient que trop 
de prestataires seraient exclus (locaux ou nationaux) et 
pourraient intenter des actions en justice. Mais ce sont 
plutôt des entreprises accréditées (nationales et interna-
tionales) qui ont parfois engagé des recours judiciaires 
pour faire appliquer les règlements exigeant l’accrédi-
tation. Cela a favorisé la concentration des prestataires 
spécialisés dans la surveillance qui limitent l’expertise 
de terrain. La mise en place des systèmes standardisés 
(indicateurs, plateforme SEEE 14) a été concomitante de 
la déconnexion entre les données et leur interprétation. 
Le prix unitaire des données a baissé, mais elles sont 
moins interprétables pour l’action. Elles sont exploitées 
de manière automatique pour le rapportage européen. 
La déontologie de l’accréditation a aussi été contestée. 
Le nombre limité de spécialistes disponibles pour les 
activités d’audit du Cofrac favorise les situations dans 
lesquelles les auditeurs et les audités ont des conflits 
d’intérêts. De plus, les organismes audités doivent être 
membres du Cofrac et contribuent à son budget par leurs 
cotisations et leurs dépenses d’accréditation. La part 
financée par les grands laboratoires de chimie pose donc 
parfois la question de l’autonomie du Cofrac pour les 
évaluer de manière objective, quand leur compétence 
en biologie est problématique. Pour échapper en partie 
à ces critiques, les laboratoires publics ont pu maintenir 
des tests d’évaluation comparative séparés, indépendam-
ment des sociétés privées.

La construction de la confiance 
Pour qu’un marché fonctionne, il faut enfin que l’acheteur 
ait confiance dans la fiabilité du vendeur (Beckert, 2009, 
p. 262). Pour la surveillance des cours d’eau, toute défail-
lance affecte en effet l’orientation des mesures de gestion 
ainsi que le rapportage de l’État au niveau européen. Si 
un prestataire ne fournit pas les données de surveillance 
requises par son contrat ou que ces données ne sont pas 
validées au vu de leur qualité, l’autorité publique ne 
disposera pas des données nécessaires pour remplir ses 
obligations. Si elle doit lancer un nouvel appel d’offres, 
le temps perdu conduit à une lacune dans les chroniques 
de surveillance, préjudiciable au suivi des mesures de 
gestion et au respect des prescriptions de la DCE. 

Conclusion 
En recourant à l’externalisation via le marché pour la 
surveillance des eaux de surface, les autorités françaises 
ont fait un choix plus politique qu’opérationnel, à la dif-
férence d’autres pays européens parfois plus libéraux. 
Le fait de subordonner l’agrément à l’accréditation n’a 
pas toujours favorisé la qualité réelle des résultats, en 
déconnectant la production de données de l’objectif 
final de leur collecte et en engendrant une réorganisation 
du marché au détriment de la diversité des opérateurs. 
Le processus se focalise maintenant sur le contrôle des 
systèmes qualité mis en œuvre, et non sur la qualité et 
l’exploitabilité réelle des données produites. Le retour 
d’expérience a montré qu’un écart existe entre ces deux 
notions. Le transfert d’une accréditation basée sur un 
contrôle métrologique, initialement élaborée pour les 
analyses chimiques, ne répond pas complètement aux 
spécificités de l’étude hydrobiologique. Les résistances 
professionnelles à ces réformes ont en effet révélé l’im-
portance de l’expérience de l’opérateur en hydrobiolo-
gie et de la connaissance publique des sites de surveil-
lance pour l’action environnementaliste localisée. Les 
programmes de surveillance des masses d’eau repré-
sentent moins d’un pourcent du coût des programmes 
d’action prévus pour conserver ou restaurer le bon état 
des eaux conformément aux programmes de mesures 
DCE (estimés à vingt-sept milliards d’euros TTC sur la 
période 2010-2015 15). L’économie réalisable sur la pro-
duction de données nationales doit être mise en regard 
des dépenses qui pourraient être engagées sur des bases 
incertaines en cas de diagnostic insuffisamment docu-
menté voire erroné. 
Les quelques garanties que se veut apporter le Schéma 
national des données sur l’eau, par exemple en affirmant 
une mission de validation des données de la surveillance 
aux laboratoires d’hydrobiologie des DREAL, se heurtent 
à la réalité du manque de moyens investis pour conser-
ver et mettre à niveau les compétences et la capacité 
nécessaires au sein de ces services déconcentrés. C’est 
pourtant un des seuls liens qui subsistent pour assurer la 
cohérence entre réalité écologique sur le terrain et sys-
tèmes d’évaluation, de suivi des mesures et de rappor-
tage. La perte de compétences des services de l’État dans 
les domaines de l’environnement apparait clairement 
comme un vrai risque pour sa capacité de diagnostic 
et d’orientation sur des sujets centraux de la gestion de 
l’environnement. 
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En savoir plus...

14. Système d’évaluation de l’état des eaux. 

15. Bilan des coûts de la surveillance menée  
au titre de la DCE Années 2007-2010, enquête DEB 2011.
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En hydrobiologie, le prélèvement sur le terrain est une phase importante.



a directive cadre européenne sur l’eau (DCE, 
2000/60/CE) impose aux États membres la 
préservation et la restauration de la qua-
lité de l’eau et des milieux aquatiques au 
plus tard en 2027. Aujourd’hui, beaucoup 
d’efforts ont été consentis pour établir des 

diagnostics de l’état des milieux au travers de la sur-
veillance. Des évaluations sur des cycles de six ans sont 
organisées, notamment à partir de différents éléments de 
qualité biologique (phytoplancton, macroinvertébrés, 
macrophytes, ichtyofaune). Cela permet d’identifier les 
masses d’eau sur lesquelles des mesures de restauration 
doivent être entreprises pour qu’elles atteignent le bon 
état écologique (Birk et al., 2012). Cependant, sur les 
écosystèmes jugés en bon état, l’analyse du risque de 
dégradation ne repose encore que sur une estimation 
des facteurs de stress, sans réelle prise en compte des 
caractéristiques propres aux écosystèmes qui peuvent 
s’avérer plus ou moins sensibles aux pressions induites. 
Ainsi, peu de mesures de gestion visent la protection des 
écosystèmes en bon état, les rares mesures étant mises 
en œuvre localement, généralement dans d’autres cadres 
réglementaires que celui de la DCE (Natura 2000, zones 
marines protégées…). 

La protection des milieux aquatiques – Vulnérabilité 
et sensibilité fonctionnelle des communautés 
de poissons  

Les approches en écologie fonctionnelle ouvrent aujourd’hui de nouvelles perspectives 
dans le domaine du diagnostic écologique. C’est le cas par exemple du critère de la redondance 
fonctionnelle que les auteurs de cet article ont appliqué aux communautés de poissons pour évaluer 
leur sensibilité fonctionnelle à la perte d'espèces, et au-delà, mesurer l'influence d’un déclin potentiel 
de diversité sur le fonctionnement de l'écosystème. L’intégration de ce type d’indice, en complément 
des critères habituels, est utile pour définir des plans de gestion ou des sites prioritaires à protéger 
face à des perturbations environnementales, en se concentrant sur les processus écosystémiques.

Concernant les bioindicateurs développés dans les 
années 2000 (voire antérieurement), l’objectif était de 
répondre aux attentes de la DCE. Les caractéristiques 
des communautés incluses dans le calcul de ces indica-
teurs décrivent généralement la composition des assem-
blages ou l'abondance d’espèces partageant certaines 
caractéristiques fonctionnelles (par exemple, le régime 
alimentaire, les habitats de reproduction). Ainsi, la plu-
part des indices ne donnent qu’un aperçu partiel des 
changements fonctionnels induits par les perturbations 
humaines. Néanmoins, les recherches de plus en plus 
nombreuses qui s’intéressent aux processus à même 
d’expliquer la dynamique de la biodiversité (en écologie 
fonctionnelle 1) ouvrent aujourd’hui de nouvelles pers-
pectives dans le domaine du diagnostic écologique. De 
plus, la couverture spatiale du réseau d’échantillonnage 
mis en place pour répondre aux exigences réglemen-
taires de la DCE, ainsi que sa pérennité, représentent 
une opportunité de diversifier les regards portés sur le 
fonctionnement écologique des milieux aquatiques, 
mais également d’adopter des démarches rétrospectives 
(ex. : analyse des perte/gain de diversité) et prospectives 
(ex. : mesure de l’impact du changement climatique). 

1. Sandra Lavorel, membre de l’Académie des sciences, définit l’écologie fonctionnelle de la façon suivante : « L’écologie fonctionnelle, propose 
d’analyser la dynamique de la biodiversité et ses conséquences pour le fonctionnement des écosystèmes en se concentrant sur les caractéristiques 
physiologiques, morphologiques, reproductives ou comportementales des espèces, appelées traits fonctionnels. »

L
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Ces différentes visions sortent généralement du cadre 
strictement réglementaire de la DCE, mais sont suscep-
tibles d’apporter des éléments profitables à la gestion à 
travers une meilleure compréhension du fonctionnement 
des milieux et de leurs interactions avec les usages des 
bassins versants.

De nouvelles mesures de la biodiversité, 
quelques bases théoriques

Un nombre croissant d’études soulignent l'utilité des 
approches fonctionnelles pour détecter l'impact des 
perturbations sur les assemblages de poissons dans 
l’ensemble des habitats aquatique (ex. : Sagouis et al., 
2017), y compris dans les environnements estuariens ou 
lagunaires (ex. : Teichert et al., 2018). Si l’on considère 
que l’assemblage des espèces dans un milieu particulier 
est la résultante de filtres environnementaux qui sélec-
tionnent les espèces adaptées en réponse aux différentes 
conditions environnementales naturelles ou d’origine 
anthropique, il devient important de s’intéresser à ces 
caractéristiques des espèces que l’on nomme les traits. 
Dans ce cadre, les traits des espèces sont utilisés pour 
construire un espace multidimensionnel à partir duquel 
plusieurs indices (par exemple, la richesse fonctionnelle, 
l’homogénéité fonctionnelle et la divergence fonction-
nelle) peuvent être calculés afin de convertir les distri-
butions et l'abondance des espèces en caractéristiques 
fonctionnelles des communautés (Villéger et al., 2008). 
Les indices développés, encore largement sous-exploités 
dans la sphère opérationnelle, sont rassemblés sous le 
terme de diversité fonctionnelle et reflètent différentes 
composantes des traits biologiques et morphologiques 

La protection des milieux aquatiques –Vulnérabilité 
et sensibilité fonctionnelle des communautés de poissons

portés par les espèces co-existantes (Schleuter et al., 
2010). Les traits fonctionnels sont directement liés aux 
processus écosystémiques (traits d'effet) et/ou aux per-
formances des organismes dans un environnement chan-
geant (traits de réponse ; Hooper et al., 2005). Ainsi, les 
traits fonctionnels peuvent être décrits afin de refléter la 
niche écologique des espèces ou encore la nature des 
interactions avec l’environnement ou avec les autres 
espèces présentes dans l’écosystème. 
Ces indices synthétiques peuvent d’ores et déjà être 
utilisés pour détecter des modifications dans la struc-
ture fonctionnelle des communautés en réponse à des 
changements environnementaux ou à des perturbations 
anthropiques (Mouillot et al., 2013). Par exemple, les 
perturbations anthropiques peuvent filtrer les espèces en 
éliminant ou diminuant l'abondance des espèces dont 
les caractères sont sensibles aux facteurs de stress. Cela 
se traduit généralement par une convergence des traits 
des espèces et une chute de la diversité fonctionnelle 
(Buisson et al., 2013). Ce patron d'homogénéisation 
fonctionnelle se produit lorsque des espèces sensibles 
ont un rôle fonctionnel singulier dans la communauté 
(figure ). Par exemple, le déclin local des prédateurs 
adaptés au froid sous l’effet du réchauffement, tels que 
les salmonidés dans les cours d’eau du Nord de l’Italie, 
conduit à une perte de richesse fonctionnelle et à une 
dominance des espèces généralistes (Stefani et al., 2020). 
Cependant, dans les assemblages fonctionnellement 
redondants, la perte d'espèces sensibles peut éventuelle-
ment être compensée si des caractères fonctionnels simi-
laires sont partagés par d'autres espèces plus tolérantes 
aux perturbations (figure ; Mouillot et al., 2014). Selon 
l'hypothèse d'assurance de la biodiversité, le maintien 

	Illustration conceptuelle de l'impact des perturbations anthropiques sur la diversité fonctionnelle des assemblages de poissons. 
Au sein des assemblages redondants, le déclin de deux espèces sensibles de grande taille et de niveau trophique élevé conduit 
à une diminution modérée de la richesse fonctionnelle car des caractères fonctionnels similaires sont partagés par d'autres 
espèces moins sensibles. Dans les assemblages non redondants, le déclin des deux espèces entraine une perte fonctionnelle 
importante et une altération du fonctionnement de l'écosystème en raison de la perte des prédateurs supérieurs.
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d’un niveau élevé de diversité et de la redondance fonc-
tionnelle augmente la stabilité des communautés bio-
logiques, ainsi que des processus écologiques qui leur 
sont associés (Yachi et Loreau, 1999). Ce concept repose 
sur l’hypothèse qu’une forte variabilité de réponses aux 
perturbations chez les espèces qui partagent des fonc-
tions similaires assure la résilience des écosystèmes 
après perturbation en compensant le déclin d'espèces 
fonctionnellement redondantes. Selon cette hypothèse, 
l'influence de la perte d'espèces sur le fonctionnement 
de l'écosystème est plus importante dans les assemblages 
moins redondants, en particulier si des traits singuliers 
sont soutenus par des espèces vulnérables ou menacées 
(Rosenfeld, 2002). 
En conséquence, la préservation de la diversité et de 
la redondance fonctionnelle apparait comme un enjeu 
majeur dans le cadre de la gestion des écosystèmes 
aquatiques afin d’assurer la stabilité à long terme des 
systèmes soumis à des perturbations anthropiques mul-
tiples (Teichert et al., 2018).

Une sensibilité fonctionnelle différente 
entre type d’habitat

Le réseau d’échantillonnage déployé dans le cadre de 
la DCE couvre l’ensemble des masses d’eau de surface 
continentales ; des habitats d’eau douce tel que les lacs, 
retenues et rivières, jusqu’aux zones côtières, notamment 
les masses d’eau de transition. Bien que les méthodes et 
les fréquences des inventaires biologiques puissent diffé-
rer entre le type de masses d’eau, les réseaux DCE offrent 
une occasion rare de réaliser des approches compara-
tives sur l’ensemble du continuum terre-mer (Teichert 
et al., 2017). En effet, les altérations anthropiques liées 
aux usages du bassin versant peuvent conduire à des 
modifications sur l’ensemble des secteurs et des habi-
tats situés en aval, y compris les zones estuariennes et 
côtières.

La redondance fonctionnelle est un des critères per-
mettant d’évaluer la sensibilité fonctionnelle des com-
munautés de poissons à la perte d'espèces et donc de 
mesurer l'influence d’un déclin potentiel de diversité 
sur le fonctionnement de l'écosystème (Mouillot et al., 
2013). Nous avons montré, dans une analyse compa-
rative de différents types d’habitats continentaux, que 
les assemblages de poissons dans les lacs et les rivières 
sont généralement plus sensibles à la perte d'espèces 
que les assemblages estuariens en raison de leur plus 
faible redondance fonctionnelle (figure; Teichert et al., 
2017). Par rapport à d'autres régions du globe, les assem-
blages de poissons d'eau douce d’Europe sont relative-
ment pauvres en espèces en raison de l'intensité de la 
dernière période glaciaire. Ce nombre réduit d'espèces 
est associé à un faible niveau de redondance fonction-
nelle, ce qui indique que les espèces co-existantes ont 
tendance à exprimer différentes combinaisons de traits 
écologiques (Stefani et al., 2020). Dans ce contexte, la 
perte aléatoire d'une espèce est susceptible d'entraîner 
une forte diminution de la richesse fonctionnelle. Ce pro-
cessus est renforcé dans certaines catégories de rivières, 
telles que les têtes de bassins versants et les cours d’eau 
méditerranéens, où les assemblages sont classiquement 
très pauvres en espèces et non redondants (figure ). 
La richesse spécifique et fonctionnelle des assemblages 
estuariens est généralement plus élevée que celle des 
rivières et des lacs, en raison d'une plus grande hétérogé-
néité des conditions environnementales. De plus, l'envi-
ronnement estuarien impose de fortes contraintes phy-
siologiques qui contribuent à augmenter la redondance 
fonctionnelle, de sorte que plusieurs espèces réparties le 
long des estuaires partagent des traits fonctionnels simi-
laires (Villéger et al., 2012). 

Ainsi, la comparaison des grands types de masses d’eau 
soutient l'affirmation selon laquelle les écosystèmes 
pauvres en espèces devraient nécessiter plus d'efforts 

La protection des milieux aquatiques –Vulnérabilité  
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 Estimation de la redondance fonctionnelle (paramètre sans unité, entre 0 et 1) des assemblages de poissons à partir des données du réseau de suivi  
DCE sur les masses d’eau rivière, lac et transition. Les boîtes à moustaches représentent les tendances générales pour chaque système aquatique (Tous),  
ainsi que les tendances pour les catégories de masses d’eau, c'est-à-dire les petits et grands lacs, les petits et grands estuaires, les têtes de bassin versant 
 (Amo), les cours médians (Moy), les rivières de plaine (Pla) et les cours d’eau méditerranéens (Med). La redondance a été estimée à partir d'une combinaison 
de cinq traits, à savoir la taille des poissons, la position dans la colonne d’eau, le groupe trophique, l'habitat de reproduction et les capacités de locomotion.  
Figure modifiée d’après Teichert et al. (2017). 

::::::::::::::::::: Sciences Eaux & Territoires n°37 – 2021 

78
Directive cadre européenne sur l’eau 
Bilan de vingt années de recherche pour  
la reconquête de la qualité des masses d’eau 

78



de gestion pour empêcher la perte de fonction écolo-
gique, en raison de leur faible redondance fonctionnelle. 
Néanmoins, une richesse élevée en espèces ne peut à 
elle seule garantir un tampon contre la perte fonction-
nelle, car certaines fonctions sont généralement prises en 
charge par des espèces uniques, même dans des commu-
nautés extrêmement riches. 

De la redondance fonctionnelle 
à l’évaluation de la vulnérabilité 

La vulnérabilité d’un écosystème ou d’une communauté 
peut être décrite comme l’interaction entre son niveau 
d’exposition à des pressions d’origine anthropique, son 
degré de sensibilité et sa résilience (Weißhuhn et al., 
2018). Cette vulnérabilité peut être modulée par la capa-
cité adaptative des espèces mais aussi par des éléments 
externes tels que la réglementation ou la mise en place 
de zones protégées. Dans un écosystème, on s’attend à 
ce que la sensibilité d’une communauté à la perte d’une 
fonction écologique soit d’autant plus importante que 
des espèces portant des fonctions uniques présentent un 
fort risque de déclin et à ce que la résilience des com-
munautés soit plus importante lorsque chaque fonction 
au sein de l’écosystème est portée par plusieurs espèces. 
Il est ainsi possible, à partir des données acquises en 
réseau, d’évaluer la sensibilité et la résilience d’une 
communauté à partir du degré de redondance fonction-
nelle observé au sein des communautés. En parallèle, 
un inventaire des facteurs de stress peut être réalisé afin 
de caractériser le niveau d’exposition des milieux aux 
pressions d’origine humaine. Les pressions anthropiques 
subies par les milieux aquatiques sont souvent multiples 
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(ex. : eutrophisation, altération hydro-morphologique, 
changement de régime thermique ou hydrologique, 
espèces exotiques) et doivent être décrites de la manière 
la plus exhaustive possible afin de qualifier finement les 
risques auxquels sont soumises les communautés. Cer-
taines pressions peuvent avoir des impacts très locaux 
(ex. : modification des berges) alors que d’autres vont 
s’exercer à l’échelle régionale (ex. : intrants du bassin 
versant), voire globale (ex. : réchauffement climatique). 
Ces disparités dans la répartition des pressions peuvent 
conduire à des variations spatiales marquées dans le 
degré d’exposition au risque des espèces, avec des diffé-
rences en fonction de la nature des masses d’eau. 
Finalement, la superposition entre les cartographies 
quantifiant la sensibilité et la résilience des communau-
tés et celle reflétant les pressions permet une évaluation 
de la vulnérabilité fonctionnelle et de ses variations spa-
tiales à l’échelle d’un réseau hydrographique. La vulné-
rabilité des communautés peut être quantifiée à l’aide 
de méthodes d'analyse multicritères (ex. : analyse topsis) 
qui permettent de mesurer un compromis entre des cri-
tères accroissant la vulnérabilité (ex. : niveau de pres-
sions élevé et/ou multiples) et d’autres qui contribuent à 
la diminuer (ex. : forte redondance fonctionnelle ; Par-
ravicini et al., 2014). Ce type d’analyse est également à 
même d’intégrer des informations additionnelles, telles 
que l’existence de statut de protection ou de conser-
vation de certains sites (ex. : Réserves, Natura 2000, 
ZNIEFF – zone naturelle d'intérêt écologique, faunistique 
et floristique) dont le mode de gestion est susceptible de 
limiter les risques de perte en espèces ou encore une 
réglementation spécifique conduisant à une protection 
des habitats ou des espèces (ex. : période de fermeture de 

	La redondance fonctionnelle est un des critères permettant d’évaluer la sensibilité fonctionnelle des communautés  
de poissons à la perte d'espèces et donc de mesurer l'influence d’un déclin potentiel de diversité sur le fonctionnement  
de l'écosystème.
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la pêche, stades de développement protégés). À l’image 
des indicateurs d’état écologique, les analyses multicri-
tères de la vulnérabilité peuvent finalement fournir un 
score (borné entre 0 et 1) permettant de quantifier le 
niveau de vulnérabilité fonctionnelle d’une communauté 
ou d’un écosystème. 
Ce travail s’est d’abord focalisé sur l’analyse des carac-
téristiques fonctionnelles des communautés de poissons 
de cours d’eau, plans d’eau et estuaires. Il se poursuit par 
l’analyse des caractéristiques fonctionnelles des autres 
communautés concernées par les suivis DCE pour les-
quelles de riches jeux de données sont disponibles (phy-
toplancton et macrophytes notamment). Les différences 
de sensibilité et de rôle fonctionnel entre ces commu-
nautés et les communautés piscicoles enrichiront l’ana-
lyse de vulnérabilité conduite avec les poissons. Une 
meilleure caractérisation des facteurs de stress est aussi 
en cours afin d’améliorer la qualité globale des futurs 
indicateurs.

Intérêt pour la gestion des milieux aquatiques
Alors que les évaluations DCE proposent des indications 
sur l’état écologique et le niveau d’altération des com-
munautés, l’évaluation de la vulnérabilité au travers de la 
redondance fonctionnelle des communautés fournit des 
critères quantitatifs pour estimer l'impact potentiel de la 
perte d'espèces sur le fonctionnement de l'écosystème 
au regard des pressions qu’il subit. Complémentaire 
à l’évaluation de l’état écologique des milieux aqua-
tiques, le concept de vulnérabilité fournit une informa-
tion objective quant au devenir probable de cet état : un 
haut niveau de vulnérabilité indiquant un risque élevé de 
dégradation du milieu à la moindre perturbation. Cette 
information se révèle très précieuse à l’aune de l’objec-
tif de non-dégradation de l’état des milieux aquatiques, 
également fixé par la DCE.
Les ressources allouées à la protection de la biodiver-
sité sont souvent limitées, de sorte que les gestionnaires 
doivent définir des zones prioritaires pour les investisse-
ments, notamment ceux de conservation. La richesse en 
espèces et la présence d’espèces endémiques sont sou-
vent utilisées pour définir les stratégies de conservation, 
mais plusieurs études ont souligné la faiblesse de l’utili-
sation unique des critères de diversité taxonomique pour 
évaluer l'impact des menaces sur le fonctionnement des 
écosystèmes (Mouillot et al., 2014; Parravicini et al., 
2014). L’intégration des caractéristiques fonctionnelles 
des communautés peut être utilisée en complément des 
critères habituels pour la définition de plan de gestion 
ou lors de la définition de statut de conservation afin 
de prioriser les sites à protéger face à des perturbations 
environnementales, en se concentrant sur les processus 
écosystémiques. Les efforts de conservation peuvent être 
ordonnés en faveur des communautés sensibles soumises 
à une forte intensité de menaces. Sans opposition avec 
les approches taxonomiques, l’approche fonctionnelle 
permet donc de combler une lacune des approches clas-
siques de préservation de la biodiversité qui ne prennent 
pas assez en compte la dimension fonctionnelle et le rôle 
des espèces dans le fonctionnement des écosystèmes, 
alors que c’est exigé par le code de l’environnement (ex. :
art L210-1). 

La protection des milieux aquatiques –Vulnérabilité  
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Au-delà des approches larges échelles ou par grand type 
d’habitat, l’étude des mécanismes à l’échelle du bassin 
versant est souvent indispensable car les réponses éco-
logiques aux forçages environnementaux sont souvent 
site-spécifiques. En effet, les multiples pressions anthro-
piques agissant à l’échelle des bassins rendent difficile 
l’extrapolation des réponses écologiques en raison des 
phénomènes de synergie (renforcement positif de pres-
sions cumulées) ou d’antagonismes (atténuation de l’im-
pact de pressions cumulées). Dans ce contexte d’incer-
titude, le maintien d’une diversité fonctionnelle, riche et 
redondante, supporte un principe de précaution visant à 
accroitre les possibilités écologiques de faire face à une 
modification des conditions environnementales. 
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La biosurveillance pour mesurer l’état chimique  
des milieux aquatiques et suivre
les tendances de contamination

La directive cadre sur l’eau (DCE, CE 2000) constitue un 
cadre de politique communautaire dans le domaine de 
l’eau pour la surveillance environnementale et l’évalua-
tion du risque chimique des milieux aquatiques conti-
nentaux. L'état chimique, défini réglementairement par 
la DCE, est l'appréciation de la qualité d'une eau sur la 
base des concentrations de certains contaminants (i.e. 
substances chimiques prioritaires et prioritaires dange-
reuses) et leur confrontation à des normes de qualité 
environnementale (NQE) correspondantes. Ces NQE 
sont élaborées à partir de données d’écotoxicité obte-
nues à l’aide de tests biologiques, le plus souvent nor-
malisés, en conditions contrôlées de laboratoire. Ainsi 
une NQE représente la concentration d’une substance 
ou d’un groupe de substances dans l’eau, le sédiment 
et le biote qui ne doit pas être dépassée afin de protéger 
la santé humaine et celle des écosystèmes. Pour cet état 
chimique, deux classes sont définies : bon état (respect 
des NQE, i.e. lorsque les concentrations en substances 
prioritaires mesurées sont inférieures à la NQE) et mau-
vais état (non-respect des NQE pour au moins une des 
substances de la liste réglementée). 

La biosurveillance active pour le suivi 
de l'état chimique des cours d’eau continentaux 

Avec le soutien de l’Office français de la biodiversité et des Agences de l’eau, les équipes 
d’écotoxicologie et de chimie d’INRAE ont développé une méthode de biosurveillance active 
de la contamination chimique des cours d’eau à l’aide d’une espèce de crustacé sentinelle, 
Gammarus fossarum. Au-delà d’évaluer la conformité des cours d’eau vis-à-vis de normes de qualité 
environnementale, cette méthode permet aujourd’hui de qualifier le niveau de contamination 
biodisponible du milieu pour plus d’une centaine de substances chimiques et d’identifier 
les substances les plus problématiques. Cette connaissance de la contamination biodisponible
des cours d’eau offre également l’opportunité de mieux appréhender et prédire son impact 
sur les communautés biologiques qu’ils hébergent. 

L’objectif de la DCE est double et consiste d’une part, 
à déterminer si les stations étudiées sont en conformité 
avec les NQE, et d’autre part, à évaluer les tendances 
temporelles de la contamination des écosystèmes aqua-
tiques. Pour remplir ce double objectif, l’utilisation du 
biote comme matrice est apparue nécessaire, notam-
ment pour les substances chimiques bioaccumulables. 
En effet, depuis l’adoption de la directive 2013/39/UE 1, 
dite «directive fille» :
• l’utilisation du biote a été formalisée par la publication 
de NQE biote pour onze substances prioritaires (subs-
tances organiques hydrophobes et le mercure représen-
tant un risque pour les prédateurs supérieurs et l’Homme 
via la consommation de proies/produits de la pêche 
contaminés) ;
• le suivi des tendances temporelles (non-détérioration 
des masses d’eau dans le temps) devient une obligation, 
et les matrices intégratrices comme le biote sont forte-
ment recommandées pour ce faire, notamment pour 
le suivi des substances organiques hydrophobes et des 
métaux.
L'utilisation d'organismes vivants pour surveiller la 
contamination chimique de l'eau (biosurveillance 
chimique) a été initiée dans les années 1970 pour les 
eaux côtières. 

1. 2013/39/EU (2013) Directive 2013/39/EU of the European Parliament and of the Council of 12 August 2013 amending Directives 2000/60/EC and 
2008/105/EC as regards priority substances in the field of water policy. Off J Eur Communities L226(1):1-17.
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La synthèse bibliographique de Besse et al., (2012) 2 

montre que l’utilisation du biote présente de nombreux 
intérêts par rapport à l’eau : 
• en tant que matrice accumulatrice (bioconcentration 
des contaminants), il permet une mesure plus simple et 
fiable des métaux traces et des contaminants organiques 
hydrophobes ; 
• la mesure reflète la fraction biodisponible (fraction qui 
a été accumulée) et donc potentiellement toxique ; 
• le biote permet une mesure intégrée dans le temps, sur 
la période d'exposition. 
Il existe deux stratégies de biosurveillance : active et pas-
sive. L’approche passive s'appuie sur l’utilisation d’orga-
nismes autochtones, tandis que l’approche active repose 
sur la transplantation sur différents sites d’organismes 
encagés provenant d'une population de référence, natu-
relle ou issue d’élevages. La surveillance passive a été 
la première démarche à avoir vu le jour, notamment en 
milieu marin, avec les programmes «Mussel Watch» en 
Amérique du Nord et le programme « Réseau national 
d’observation» (ROCCH) 3 en France (i.e. utilisation de 
moules ou d’huitres). Ces réseaux de surveillance béné-
ficient aujourd’hui de plus de vingt ans d’expérience et 
répondent au suivi imposé par la DCE. Toutefois cette 
approche présente deux contraintes majeurs : 
• elle impose la présence de l’organisme modèle sur les 
sites d’étude ;
• plusieurs facteurs (variabilité du temps d'exposi-
tion, histoire de vie de l’organisme modèle, l'âge et la 
taille des organismes prélevés, leur statut reproducteur) 
impactent le niveau de contamination mesuré et par 
conséquent compliquent la comparaison et l’interpréta-
tion des résultats de la surveillance. 
Enfin, l’utilisation d’espèces différentes pour assurer une 
surveillance à l’échelle des territoires impose d’interca-
librer les résultats afin de pouvoir comparer les stations 
entre elles.
L’approche active basée sur la transplantation d’espèces 
dans les milieux a été développée plus récemment dans 
le but de «calibrer» les organismes utilisés comme sonde 
d’accumulation et de contrôler la durée d’exposition. 
Elle permet ainsi une comparaison fiable et quantitative 
des niveaux de contamination entre les stations d’études, 
à large échelle, et ainsi de les prioriser (classement selon 
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leur contamination). Cette approche peut être appliquée 
même si les stations d'étude sont dépourvues d'orga-
nismes autochtones. Elle permet de limiter la variabilité 
biologique au sein des organismes modèles puisqu’ils 
sont issus d’une même population et que les facteurs bio-
tiques comme la taille et le sexe sont contrôlés. De plus, 
l’historique et le temps d'exposition sont parfaitement 
connus et maitrisés. Cette stratégie offre une reproduc-
tibilité de la démarche, point essentiel pour permettre 
un suivi des tendances spatiales et au cours du temps. 
Si certains programmes de biosurveillance active ont été 
mis en œuvre dans le milieu marin (Rinbio) 4, aucune 
approche de ce type n’avait été menée sur une grande 
échelle en eaux continentales avant les travaux sur le 
gammare.
Dans le cadre de programmes de recherche et dévelop-
pement soutenus notamment par l’Office français de la 
biodiversité (OFB), les équipes d’écotoxicologie et de 
chimie de INRAE-Lyon ont développé une méthode de 
biosurveillance active à l’aide du crustacé amphipode, 
Gammarus fossarum (figure ). La démarche, schéma-
tisée en figure , repose sur l’utilisation d’une popu-
lation naturelle produite en milieu non contaminé. Elle 
consiste à sélectionner les organismes modèles, ici des 
individus mâles de taille homogène, de les placer dans 
des chambres d’exposition qui seront installées directe-
ment dans le milieu, sur les stations d’intérêt, dans une 
caisse ou un seau de protection selon le gabarit du cours 
d’eau. À l’issue de cette période d’exposition in situ, les 
organismes sont récupérés et stockés au congélateur en 
attendant qu’ils soient utilisés pour l’analyse chimique 
de plusieurs familles de contaminants, notamment les 
substances prioritaires.
Aujourd’hui, cette méthodologie est normalisée 
(AFNOR, XP T90-721), reconnue et utilisée par l’en-
semble des agences de l’eau pour la surveillance 
chimique de masses d’eau. Ce suivi s’organise autour de 
trois déploiements par an (hiver, printemps et automne). 
Cette surveillance active, mise en place à l’échelle natio-
nale depuis 2018 représente aujourd’hui (mars 2021) 
plus de 1300 déploiements.
Les NQE dans le biote sont fixées par la directive fille 
de 2013 (Directive 2013/39/UE) avec la matrice pois-
son comme référence pour onze substances et la 
matrice crustacé pour sept substances (benzo(a)pyrène, 

	illustration des grandes étapes pour la réalisation de test in situ avec le gammare, comprenant la production d’organismes, 
leur tri et leur exposition sur le terrain dans des chambres d’exposition placées dans un système protecteur, 
boite ou seau selon le gabarit de la rivière.

2. BESSE, J.P., GEFFARD, O., COQUERY, M., 2012, Relevance and applicability of active biomonitoring in continental waters under the Water Framework 
Directive, Trends in Analytical Chemistry, vol. 36, p. 113-127, https://doi.org/10.1016/j.trac.2012.04.004

3. https://wwz.ifremer.fr/lerpc/Activites-et-Missions/Surveillance/ROCCH

4. https://wwz.ifremer.fr/webtv/Campagnes-a-la-mer/Rinbio
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benzo(g,h,i)perylene, benzo(k)fluoranthène, benzo(b)
fluoranthène, indéno(1,2,3-cd)pyrène, fluoranthène, 
phtalate de di-2-éthylhexyle). Pour ces substances, le 
niveau de contamination dans les gammares encagés est 
ajusté à une teneur en lipide de 1 % puis est comparé 
à la NQE associée afin de statuer sur la conformité ou 
pas de la masse d’eau en terme d’état chimique. Pour 
les autres substances dont la matrice de référence est le 
poisson, les concentrations mesurées dans les gammares 
ne peuvent pas être directement utilisées pour qualifier 
l’état chimique. C’est pourquoi, pour inférer le risque de 
dépassement des NQE biote vis-à-vis du poisson (situé 
à un niveau trophique plus élevé), des équations d’ajus-
tement ont été définies (European Commission, 2014). 
Ces calculs permettent de prédire les concentrations 
attendues dans des poissons à partir des concentrations 
mesurées dans des organismes de niveaux trophiques 
inférieurs (tel que le gammare) par l’application de fac-
teurs d’amplification trophique (TMF, Trophic Magnifi-
cation Factor). Les TMF représentent le niveau de bioam-
plification moyen d’une substance tout au long d’une 
chaine trophique donnée. Ainsi, il est possible de prédire 
le niveau de concentration d’une substance prioritaire 
dans un poisson de niveau trophique 4 (imposé par la 
DCE) à partir des concentrations mesurées dans les gam-
mares encagés, et ensuite de le confronter à la NQE-
poisson associée.

La biosurveillance pour qualifier 
la contamination chimique biodisponible
des milieux aquatiques 

Au-delà de l’évaluation de l’état chimique des masses 
d’eau au travers leur conformité ou non aux NQE, la 
biosurveillance active est un outil qui permet de qua-
lifier leur niveau de contamination pour de nombreux 
contaminants autres que les substances prioritaires. 
Aujourd’hui, chez le gammare encagé, plus d’une 
centaine de substances chimiques sont recherchées et 
quantifiées avec des occurrences comprises entre 20 
et 100 %. Cette approche a permis de proposer des 
valeurs seuils de contamination biodisponible (BBAC: 
Bioavailable Background Assessment Concentrations) 
offrant aux gestionnaires un outil pour évaluer le niveau 
de contamination des stations suivies par la substance 
étudiée. Cette valeur de BBAC correspond à la limite 
supérieure au-dessus de laquelle une contamination 
biodisponible significative d’origine anthropique ou géo-
chimique (pour les métaux) est avérée (figure a). En 
dessous de cette BBAC, la concentration mesurée dans 
le gammare encagé est similaire au niveau bas national 
(BBC : Bioavailable Background Concentration), indi-
quant que le site ne présente pas de sources directes de 
contamination biodisponible pour la substance considé-
rée. La méthode utilisée pour définir ces valeurs seuils 
est basée sur l’hypothèse, pour une substance donnée, 
que les concentrations dans les organismes suivent une 
distribution normale quand on considère l’ensemble des 
stations dépourvues de toute pression. Aujourd’hui, une 
BBAC a été définie pour une soixantaine de substances 
chimiques (métaux, HAP, PCB et composés perfluorés). 
Pour aller plus loin, nous avons défini une grille d’inter-
prétation des données (Brevet FR3079526, 2019) 5 per-
mettant d’apprécier l’amplitude de cette contamination 
le cas échéant. Pour chaque substance disposant d’une 
BBAC, nous avons défini trois seuils de gravité. Ces seuils 
correspondent respectivement aux 1er, 2e et 3e quartiles 
des concentrations observées en situation contaminée, 
c’est-à-dire supérieures à la BBAC. La figure a illustre 
le résultat pour le chrome, avec la BBAC qui délimite la 
zone ou les stations sont non contaminées. Au-dessus de 
cette BBAC, le seuil de gravité 1 sépare les zones conta-
mination faible (correspondant aux 25% des stations les 
moins contaminées au niveau national) et contamination 
modérée (inférieure à la médiane de contamination). Le 
seuil de gravité 2 (médiane des stations contaminée) déli-
mite les zones contamination modérée et forte. Enfin, 
le dernier seuil de gravité (3e quartile) délimite les deux 
dernières zones, contamination forte et très forte (cor-
respondant aux 25% des stations les plus contaminées 
au niveau national). Cette grille offre aux gestionnaires 
la possibilité de cartographier et de prioriser les stations 
en fonction de leur niveau de contamination biodispo-
nible (figure b), de compléter/consolider l’évaluation 
de l’état des masses d’eau et ainsi de cibler les stations 
pour lesquelles un aménagement ou une action permet-
trait d’améliorer leur qualité pour une substance donnée.

La biosurveillance active pour le suivi 
de l'état chimique des cours d’eau continentaux

a. Illustration avec le chrome (Cr) de la méthode pour déterminer la BBAC 
(Bioavailable Background Assessment Concentrations) et les trois seuils 
de gravité, à partir des concentrations en Cr mesurées dans les gammares 
encagés sur environ 400 stations réparties au niveau national.

5. Méthode d’élaboration d’une classification pour hiérarchiser un niveau 
de pollution d’un milieu aquatique à partir d’une population de gammares, 
 https://bases-brevets.inpi.fr/fr/document/FR3079526.html?p=5&
s=1592385617295&cHash=191ffaa42b8e1c806a701accd7fe63c1

b. Représentation nationale des concentrations en chrome observées 
dans les gammares encagés et qualifiées à l’aide de la BBAC 
et des valeurs seuils de gravité.
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Prédire le danger de la contamination chimique 
des milieux aquatiques

Mieux prédire ou diagnostiquer le danger que représente 
la contamination chimique pour les communautés en 
place, notamment d’invertébrés, est un enjeu fort pour 
les gestionnaires. Les outils de bioindication utilisés 
aujourd’hui par les agences de l’eau permettent de qua-
lifier l’état écologique des masses d’eau, en réponse aux 
exigences de la DCE, mais identifier l’origine des per-
turbations observées est essentielle à la mise en place 
d’aménagements appropriés. Les communautés d’inver-
tébrés répondent à une large gamme de stress, physique 
(habitat), trophique, biologique ou chimique. Mieux 
comprendre et décrire l’effet de la pression chimique 
sur la structure des populations/communautés est un 
enjeu fort sur lequel l’équipe d’écotoxicologie d’INRAE 
travaille depuis plusieurs années en collaboration avec 
l’équipe EcoFlowS et le soutien de l’OFB et de l’Agence 
de l’eau Rhône-Méditerranée-Corse.
La contamination des milieux aquatiques est rarement 
mono-substance, les sources de contamination/rejets 
sont très souvent constitués d’un mélange de substances 
chimiques d’une même famille, voire de plusieurs 
familles. La qualification d’une masse d’eau à l’aide d’un 
indice mono-substance, bien qu’essentielle pour identi-
fier les contaminants problématiques (figure ), n’offre 
pas la vision d’ensemble et intégrée nécessaire à l’étude 
des liens entre contamination chimique et impacts sur 
les populations et communautés en place. Pour mieux 
représenter et caractériser la contamination des cours 
d’eau, nous avons développé un indice multi-subs-
tances permettant d’intégrer les concentrations obser-
vées dans les gammares encagés et ceci pour chaque 
groupe ou famille de contaminants ; les métaux, les HAP 
et les PCB 6. Un point fort pour le développement de cet 
indice a été de tenir compte du niveau de contamina-
tion bas national et des gammes de concentrations très 
variables d’une substance chimique à l’autre. Pour ceci, 
nous avons utilisé les BBAC disponibles et proposé un 
indice multi-substances (IBC = Indicator of Integrated 
bioavailable Contamination). L'IBC calculé pour chaque 
station étudiée repose, pour tous les contaminants, sur 
les concentrations observées dans les organismes enca-
gés qui dépassent la BBAC. Les différences de gamme de 
concentrations observées entre substances sont intégrées 
en normalisant les concentrations observées par rapport 
à l’amplitude des concentrations documentée au niveau 
national. 
La figure Z illustre le calcul d’IBC pour les métaux, 
les HAP et les PCB et son utilisation pour qualifier la 
contamination des cours d’eau à l’échelle nationale. 
En considérant dans l'IBC seulement les concentrations 
supérieures aux valeurs seuils BBAC définies et en pon-
dérant ces concentrations en fonction de la gamme des 
valeurs de concentration observées à l'échelle natio-
nale, cela fournit une approche permettant de graduer 
et de comparer de manière fiable les niveaux de conta-
mination biodisponible dans les cours d'eau. Pour les 
métaux, cette approche globale montre que les niveaux 
de contamination sont répartis de façon homogène au 
niveau national. Toutefois, de forts niveaux de contami-
nation (IBC) observés sur une partie du bassin de Loire-

La biosurveillance active pour le suivi 
de l'état chimique des cours d’eau continentaux

6. ALRIC, B., GEFFARD, O., CHANDESRIS, A., FERRÉOL, M., FRANÇOIS, A., 
PERCEVAL, O., PIFFADY, J., VILLENEUVE, B., CHAUMOT, A. 2019, 
Multisubstance Indicators Based on Caged Gammarus Bioaccumulation Reveal 
the Influence of Chemical Contamination on Stream Macroinvertebrate Abundances
across France, Environmental Science and Technology, 53(10), p. 5906-5915, 
 https://pubs.acs.org/doi/10.1021/acs.est.9b01271

Z	Représentation des indices de contamination biodisponible (IBC) 
calculés pour la famille des métaux, des hydrocarbures aromatiques 
polycycliques (HAP) et des polychlorobiphényles (PCB) à partir des données 
de concentrations mesurées sur des gammares encagés 
sur 400 et 300 stations respectivement pour les métaux 
et les substances organiques et réparties au niveau national. 
Le gradient de couleur indique le niveau de la contamination chimique 
(IBC) de chaque station, sa distribution par rapport à la gamme des 
concentrations observée au niveau national.
Les délimitations géographiques représentent les limites de six agences 
de l’eau françaises : Adour-Garonne (AG), Artois- Picardie (AP), 
Loire-Bretagne (LB), Rhin-Meuse (RM) et Rhône-Méditerranée-Corse (RMC).
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Bretagne, Rhin-Meuse et Rhône-Méditerranée-Corse 
peuvent être associés aux caractéristiques physico-
chimiques des cours d’eau, avec des eaux faiblement 
calciques. La physico-chimie de l’eau, notamment le 
niveau calcique, joue en effet un rôle clé dans la bio-
disponibilité, et donc la bioaccumulation, de plusieurs 
métaux comme le cadmium, le nickel et le plomb. Plus 
finement, au sein d’une même hydroécorégion caracté-
risée par des eaux peu calciques, par exemple la partie 
occidentale du bassin Loire-Bretagne, à côté du cobalt et 
du nickel présents sur l’ensemble des sites, les profils de 
contamination (concentrations en chaque métal) entre 
stations divergent fortement, notamment pour l’uranium, 
le cadmium, le plomb ou encore le chrome, suggérant 
des sources de contamination métallique différentes.
Pour les substances organiques, ces travaux montrent 
une répartition moins homogène que ce que l’on a 
pu observer pour les métaux. Les bassins Artois-Picar-
die et Rhin-Meuse sont particulièrement marqués par 
une contamination en HAP, avec une occurrence des 
niveaux forts d’IBCHAP plus élevée que pour les autres 
bassins. Pour les PCB, les forts niveaux de contamina-
tion (IBCPCB) ont une occurrence plus élevée dans l’est 
de la France que dans l’Ouest, notamment pour les bas-
sins Artois-Picardie, Seine-Normandie, Rhin-Meuse et 
Rhône-Méditerranée-Corse.
Dans la littérature, l’établissement de relations entre 
la contamination chimique des milieux aquatiques et 
l’impact au niveau des communautés a été essentiel-
lement testé dans le cadre d’études locales (rivières et 
bassin versants) et pour des sources de contamination 
bien caractérisées telles que des rejets miniers ou pol-
lutions agricoles. Le développement de l’IBC a permis 
d’établir, à large échelle spatiale, une relation entre la 

La biosurveillance active pour le suivi 
de l'état chimique des cours d’eau continentaux

contamination chimique biodisponible (mesurée à par-
tir de gammares encagés) et une réponse de la commu-
nauté. La figure [ illustre la relation qui a été établie 
entre le niveau de contamination des cours d’eau en 
métaux (IBC-métaux calculés sur des gammares enca-
gés) et l’abondance des populations de gammaridés sur 
ces mêmes stations. Pour établir ce lien, les informations 
sur l’abondance en gammares ont été obtenues à l’aide 
des bases de données constituées à partir des suivis de 
l’état écologique (inventaires faunistiques) réalisés par 
les agences de l’eau. L’abondance de nombreux taxons, 
notamment des gammares, est naturellement influencée 
par plusieurs variables que sont principalement le niveau 
calcique et la taille du cours d’eau. Ainsi chaque valeur 
d’abondance en gammares observée sur le terrain a été 
normalisée par un coefficient de référence établi à l’aide 
des données issues du réseau de référence pérenne pour 
la DCE. 
Les résultats obtenus pour les métaux (figure [) montrent 
qu’il existe une relation entre la concentration biodispo-
nible en métaux, mesurée en biosurveillance à l’aide de 
gammares encagés, et l’abondance moyenne en gam-
mares sur les stations étudiées. Cette relation met en évi-
dence que la contamination en métaux peut être une 
variable explicative de la diminution des abondances 
en gammares observée pour les masses d’eau les plus 
contaminées. Ces résultats montrent également qu’il est 
possible d’établir un seuil de contamination biodispo-
nible en métaux, au-delà duquel un impact/danger pour 
les populations présentes est probable, offrant ainsi aux 
gestionnaires la possibilité d’interpréter les données de 
contamination métallique, via la biosurveillance active 
chez le gammare, en termes de risque toxique pour les 
populations présentes sur les stations étudiées.

[	Abondances en gammares, corrigées en fonction de la typologie de la rivière, selon la contamination biodisponible en métaux 
(indice de contamination métallique biodisponible, IBC-métaux) sur 200 stations étudiées et expérimentées au niveau national. 
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En savoir plus...

Conclusion 
Les travaux menés chez G. fossarum montrent que 
l’approche de biomonitoring active constitue un outil 
de choix pour répondre aux exigences de la DCE, la 
conformité des masses d’eaux vis-à-vis des NQE pour 
les substances prioritaires, mais également pour quali-
fier la contamination des milieux pour un grand nombre 
d’autres composés d’intérêt que les substances priori-
taires. Les perspectives de ces travaux sont d’élargir la 
liste de composés recherchés à des substances chimiques 
plus émergentes tels que les retardateurs de flammes, les 
plastifiants ou encore les médicaments. Enfin, l’approche 
de biomonitoring active offre l’opportunité d’établir un 
lien entre la pression chimique et son impact sur les 
populations et les communautés. Ce travail initié doit 
permettre à terme, et pour différentes familles de com-
posés chimiques, d’établir des seuils de contamination à 
ne pas dépasser afin de préserver les populations d’inver-
tébrés aquatiques. 
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Des bioessais écotoxicologiques in situ pour évaluer 
les impacts biologiques de la contamination 
chimique des cours d'eau nationaux : 
l’expérience du gammare
Complétant l’approche de biosurveillance active des niveaux de contamination chimique des milieux 
développée chez le gammare, le co-développement INRAE-OFB initié il y a une dizaine d’années 
a amené à la sphère opérationnelle les premiers bioessais in situ qui permettent d’évaluer la toxicité 
des cours d’eau à une échelle nationale. Ces outils basés sur l’étude des effets en réponse
à la contamination chimique sont aujourd’hui normalisés, déployés à l’échelle des réseaux 
de surveillance de la directive cadre européenne sur l’eau. Ils permettent aux gestionnaires d’avancer 
dans l’identification des pressions toxiques qui s’exercent sur les écosystèmes aquatiques 
continentaux.

Le biologique pour évaluer l’impact 
de l’ensemble des substances toxiques 
présentes au sein des cours d’eau

Évaluer la pression chimique qui pèse sur les milieux et 
les communautés aquatiques est un enjeu fort pour les 
démarches de restauration. La directive cadre sur l'eau 
(DCE) impose aujourd’hui aux États membres de suivre 
dans les milieux une liste restreinte de substances priori-
taires présentant un danger pour l’Homme et l’environ-
nement. Toutefois, cette évaluation du risque «substance-
centrée» ne tient nécessairement compte que d’une très
faible fraction de la totalité des composés toxiques pré-
sents dans les milieux aquatiques au regard de la diversité 
des substances rejetées et des processus de leur transfor-
mation possible. Cette stratégie d’évaluation ignore éga-
lement les effets de la combinaison de ces substances en 
mélange. Dans ce contexte, Il est proposé de longue date 
de compléter la surveillance chimique par une approche 
utilisant des méthodes biologiques intégratrices des 
effets de l’ensemble des substances présentes. L’évalua-
tion de l’état écologique via l’étude des structures des 
communautés aquatiques, approche globale, peut ainsi 
être complétée par l’examen de réponses à l’échelle des 
organismes (biomarqueurs, bioessais) pour identifier les 
effets spécifiques de la contamination chimique et aider 
à identifier les sources de dégradation responsables des 
perturbations écologiques. On peut citer différents dis-
positifs de surveillance marine (e.g. convention OSPAR 
en Atlantique Nord-Est, directive cadre «stratégie pour 
le milieu marin ») qui intègrent ainsi des tests écotoxi-
cologiques pour classifier les risques écologiques pour 
les écosystèmes. En milieu continental, l’utilisation de 
ces outils, biomarqueurs et bioessais, reste limitée ; ils 

ne sont par exemple pas inclus dans le suivi DCE mais 
leur intérêt est croissant tant au niveau européen (e.g. 
projet SOLUTIONS) qu’au niveau national (plan Micro-
polluants 2016-2021, groupe de travail national bioes-
sais OFB-AQUAREF). C’est dans cette dynamique que 
le partenariat AFB-Irstea aujourd’hui OFB-INRAE mis 
en œuvre depuis plus de dix ans autour de l’utilisation 
du gammare dans le cadre de la surveillance chimique 
(voir l'article de Geffard et al., p. 82-91 dans ce même 
numéro) a promu le développement parallèle de la 
mesure de marqueurs biologiques de toxicité sur cette 
espèce de crustacé sentinelle exposée par encagement 
dans les milieux (bioessais in situ) (figure ).

En comparaison avec les bioessais écotoxicologiques 
pratiqués au laboratoire à partir d’échantillons envi-
ronnementaux prélevés sur le terrain (eau, sédiment), 
l’approche in situ garantit une représentativité de l’expo-
sition aux substances (problématique de conservation ou 
de modification de la biodisponibilité lors du prélève-
ment et du transport d’échantillons) et quant à l’intégra-
tion temporelle de celle-ci (problématique du prélève-
ment ponctuel). La biosurveillance active basée sur des 
organismes transplantés permet la conduite de bioessais 
in situ pour la mesure de survie, de taux de reproduction 
par exemple ; elle peut aussi être avantageuse comme 
support pour la mesure de biomarqueurs. En effet, l’ana-
lyse de biomarqueurs sur organismes prélevés direc-
tement dans les milieux (approches passives) est bien 
développée chez quelques espèces sentinelles pour les 
environnements côtiers alors qu’elle est plus complexe à 
mettre en œuvre pour les masses d'eau continentales qui 
recouvrent une grande diversité d’hydrosystèmes (fonc-
tion du relief, du contexte géologique, de la zone clima-
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tique, de la taille des cours d ‘eau, de l’anthropisation…) 
et une hétérogénéité des cortèges d’espèces présentes 
dans ces habitats. L’approche active telle que dévelop-
pée chez le gammare par le laboratoire d’écotoxicolo-
gie d’INRAE à Lyon (figure ) a l'avantage d’utiliser une 
seule et même espèce sur l’ensemble du territoire. S’ap-
puyant sur l’encagement d’organismes calibrés et prove-
nant d’une unique population source, elle permet égale-
ment de contrôler divers facteurs de confusion abiotiques 
(temps d’exposition, qualité et quantité de nourriture) et 
biotiques (origine, taille, sexe, cycle de reproduction, 
historique d’exposition). Le partenariat OFB-INRAE a 
permis de faire la démonstration en 2018 via la mesure 
de marqueurs biologiques chez le gammare encagé (taux 
d’alimentation, fertilité, biomarqueur de neurotoxicité) 
sur une cinquantaine de stations des réseaux DCE, que la 
qualification de stations en termes de toxicité est rendue 
possible à une échelle nationale quand on s’appuie sur 
un même support biologique comparable dans l’espace 
et dans le temps (figure ).

Des outils normalisés,
dotés de grilles d’interprétation, 
déployés à l’échelle des réseaux de surveillance

Un des verrous à lever pour l’application des outils 
écotoxicologiques dans le domaine de la surveillance 
et du diagnostic environnemental est lié à la variabilité 
naturelle des marqueurs biologiques qui peut masquer 
les réponses induites par le stress chimique. Divers fac-
teurs abiotiques (température, dureté…) peuvent en 
effet influencer les traits d’histoire de vie et le niveau 
des biomarqueurs utilisés comme marqueurs de toxi-
cité. Pour les marqueurs développés chez le gammare, 
des valeurs de référence et des valeurs seuil d’effet inté-
grant l’influence de ces facteurs non contrôlés lors des 
bioessais in situ ont été définies à l’aide d’approches de 
modélisation. De la même façon que pour les indica-
teurs de contamination ((voir l'article de Geffard et al., 
p. 82-91 dans ce même numéro), une étude IRSTEA-AFB 
a permis en 2019 de compléter l’approche en propo-
sant une échelle de graduation de la sévérité des impacts 
(figure). Il est ainsi possible de comparer dans l’espace
et entre campagnes les niveaux de toxicité observés 
sur des hydrosystèmes déconnectés les uns des autres, 

Focus  – Des bioessais écotoxicologiques in situ pour évaluer 
 les impacts biologiques de la contamination chimique  

des cours d'eau nationaux: l’expérience du gammare

 Principe de l’approche de biosurveillance active développée chez le gammare pour sonder la contamination et la toxicité des cours d’eau :  
transplantation d’organismes tests (encagement)/analyse post-exposition (accumulation de substances ou réponse biologique)/grille d’interprétation.

 Grille d’interprétation des marqueurs de toxicité chez le gammare 
(gamme de référence en bleu et échelle de gravité des impacts toxiques 
en rose) : exemple de données d’inhibition alimentaire enregistrées 
lors de bioessais in situ sur 96 stations des réseaux DCE ; valeurs 
observées (points gris) et distribution de référence (courbe rouge).
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En savoir plus...

constituant un outil précieux pour les gestionnaires en 
termes de priorisation et de suivi de tendances de la qua-
lité des cours d’eau.
Pour répondre à un écho particulièrement favorable chez 
les gestionnaires publiques et privés, Irstea s’est engagé 
en 2013 dans une démarche de transfert des méthodo-
logies de ces bioessais in situ chez le gammare. Cette 
dynamique s’est accompagnée d’un processus de nor-
malisation des méthodes conduit par les acteurs opé-
rationnels auprès de l’Afnor (normes XP T90-721 et XP 
T90-722). En parallèle des déploiements du bioessai 
de bioaccumulation mis en œuvre dans le cadre de la 
surveillance de l’état chimique (voir l'article de Geffard 
etal., p. 82-91 dans ce même numéro), ces outils biolo-
giques sont déployés depuis 2018 par quatre agences de 
bassin sur les stations des réseaux de surveillance DCE 
poursuivant différents objectifs de suivi de stations (prio-
risation et caractérisation du risque chimique, contrôle 
d’enquête et identification des causes de perturbations 
écologiques).

La biosurveillance à l’heure des omiques : 
vers l’intégration de biomarqueurs moléculaires
pour qualifier les modes d’action toxique

Une des attentes fortes vis-à-vis des outils écotoxicolo-
giques est l’identification du type de pression toxique qui 
s’exerce dans l’écosystème pour pouvoir relier ces pres-
sions aux sources de contamination dans l’objectif de 
mettre en place des mesures appropriées pour restaurer 
la qualité du milieu. Les approches multi-biomarqueurs 
qui considèrent différents modes d’action toxique (e.g. 
neurotoxicité, perturbation endocrinienne, génotoxi-
cité…) sont attendues dans ce contexte mais elles se 
heurtent à différentes limites techniques qui contraignent 
leur utilisation en routine, notamment la nécessité de 
mettre en place une méthodologie spécifique pour la 
mesure de chaque biomarqueur interdisant le traitement 
de grand nombre d’échantillons. Une autre limite est la 
mauvaise connaissance moléculaire des espèces senti-
nelles chez lesquelles on veut décrire les modes d’action 
de la toxicité environnementale. Chez le gammare, nous 
avons bénéficié des dernières innovations en biologie 
moléculaire dans le cadre du programme de l'Agence 
nationale de la recherche Proteogam et mis en place 
une approche dite de protéogénomique (collaboration 
Li2D CEA Marcoule). Celle-ci a permis de définir des 
catalogues de protéines candidates biomarqueurs asso-
ciées à diverses fonctions biologiques chez ce crustacé. 

Nous avons exploité ensuite des méthodes de protéo-
mique ciblée par spectrométrie de masse développées 
dans le domaine du diagnostic médical (collaboration 
ISA CNRS Lyon 1), méthodes qui à l’instar des approches 
multi-résidus développées pour le dosage des contami-
nants permettent de quantifier sur un même échantillon 
et en une unique analyse plusieurs dizaines de ces pro-
téines biomarqueurs. Se basant sur les mêmes technolo-
gies analytiques aujourd’hui maîtrisées par les labora-
toires prestataires assurant le suivi chimique des masses 
d’eaux, ceci doit promouvoir la mesure de biomarqueurs 
moléculaires en surveillance à large échelle. Suite à une 
première étude de démonstration de mesure de ces 
nouveaux biomarqueurs moléculaires chez des gam-
mares encagés sur une vingtaine de stations du bassin 
de l’Agence de l’eau RMC, un programme de dévelop-
pement INRAE-OFB soutient actuellement l’acquisition 
de jeux de données à l’échelle nationale, la définition 
de valeurs de référence et de grilles d’interprétation des 
niveaux de ces biomarqueurs, ainsi que l’application de 
ces méthodologies à d’autres espèces sentinelles pour 
la surveillance des milieux dulçaquicoles, estuariens et 
marins. Complétant les outils biologiques déjà opération-
nels chez le gammare, les perspectives de ces dévelop-
pements en protéomique environnementale qui doivent 
affiner le diagnostic en termes de signatures de la toxicité 
environnementale viendront nourrir la réflexion en cours 
pour faire évoluer les critères et méthodes d’évaluation 
de la DCE. Cette réflexion interroge aujourd’hui la pos-
sibilité d’inclure les méthodes biologiques comme para-
mètres complémentaires en support à l’évaluation des 
états chimique et écologique et à des fins d’identification 
des pressions nécessaire aux objectifs de protection et 
restauration des écosystèmes aquatiques. 

Focus  – Des bioessais écotoxicologiques in situ pour évaluer 
 les impacts biologiques de la contamination chimique  
des cours d'eau nationaux: l’expérience du gammare
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Lecture du QR code d'un flacon contenant des gammares exposés 
dans le cours d'eau, lors de la récupération des échantillonneurs. 



a qualité chimique des milieux aquatiques 
peut être impactée par des substances dites 
non toxiques ou macropolluants (matière 
organique, phosphates, nitrates…) et des 
substances toxiques ou micropolluants 
(pesticides, métaux, substances pharmaceu-

tiques…). Le suivi de la qualité chimique des cours d’eau 
repose généralement sur des programmes de surveillance 
qui prévoient l’analyse d’un large panel de substances à 
partir d’échantillonnages ponctuels. Pour répondre plus 
spécifiquement à la directive cadre européenne sur l’eau 
(DCE), les concentrations mesurées pour les 41 micro-
polluants jugés prioritaires ou dangereux dans le cadre 
de celle-ci (voir annexe II de la directive 2008/105/EC) 
sont mises en regard des normes de qualité environne-
mentale (NQE) définies par la directive 2013/39/UE. Ces 
programmes de surveillance sont nécessaires pour établir 
une cartographie de la contamination et contribuer à une 
estimation du risque écotoxicologique associé. Cepen-
dant, ils restent insuffisants pour réellement appréhen-
der les impacts de cette contamination sur l’ensemble 
des organismes aquatiques et leurs conséquences sur 
le fonctionnement écologique des cours d’eau du fait 
notamment des limites et biais méthodologiques asso-

Les communautés microbiennes benthiques 
pour le diagnostic de l’impact écologique 
des micropolluants dans les cours d’eau 

De nombreux microorganismes tels que les bactéries, les champignons ou la microfaune sont 
complètement ignorés par la réglementation au sujet de la qualité des masses d’eau. 
Or tous ces microorganismes jouent un rôle écologique majeur dans les écosystèmes aquatiques. 
Au cours de la dernière décennie, divers indicateurs microbiens ont démontré leur potentiel pour
le diagnostic de la pollution toxique et de ses effets. Après une description de ces outils de diagnostic 
et leur mise en perspective opérationnelle, cet article explore les freins ayant à ce jour limité
leur utilisation. 

ciés à l’échantillonnage ponctuel (ex. : faible représen-
tativité des chroniques de contamination) et de la prise 
en compte d’un nombre limité de micropolluants pour 
l’évaluation de l’état chimique à partir des NQE (au 
regard de la complexité des mélanges de micropolluants 
présents dans les cours d’eau). La pertinence des NQE 
fait également débat notamment car i) elles sont établies 
à partir de tests de toxicité réalisés sur quelques orga-
nismes modèles qui ne sont pas forcément représentatifs 
de la diversité biologique couverte par les communautés 
aquatiques, ii) elles ne prennent pas en considération 
les interactions entre espèces qui peuvent engendrer des 
effets indirects et iii) elles ne sont pas (ou peu) extrapo-
lables aux contextes de multi-pollution. 
En parallèle, la qualité écologique des cours d’eau est 
appréhendée à partir d’indicateurs biologiques (ou bioin-
dicateurs) qui s’appuient sur l’étude des communautés 
en place et qui sont complétés par des paramètres phy-
sico-chimiques de qualité générale. Les bioindicateurs 
concernent différents groupes biologiques (appelés élé-
ments de qualité biologique, EQB). Pour les petits cours 
d’eau, les EQB considérés par la DCE sont les diatomées 
benthiques, les macrophytes, les invertébrés benthiques 
et les poissons, auxquels s’ajoute le phytoplancton pour 

L
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les grandes rivières. Les indices associés à ces différents 
EQB permettent de diagnostiquer l’état écologique glo-
bal d’un cours d’eau et d’identifier certaines causes de 
perturbation potentielles (ex. : eutrophisation, pollution 
organique, altérations hydromorphologiques…). Cepen-
dant, aucun d’entre eux ne rend compte des consé-
quences écotoxicologiques des micropolluants. De 
plus, à l’exception de l’indice invertébrés multimétrique 
(I2M2) et de l’indice poisson rivière + (IPR+), qui consi-
dèrent certaines métriques basées sur des traits fonc-
tionnels et sur l’écologie des espèces, ces méthodes de 
bioindication s’appuient principalement sur des inven-
taires taxonomiques qui n’apportent pas d’information 
sur l’état fonctionnel de la communauté étudiée au sein 
de l’écosystème aquatique.
Il existe donc un besoin d’une part d’outils de diagnostic 
plus spécifiques de l’impact écotoxicologique des micro-
polluants dans les cours d’eau contaminés et d’autre 
part d’indicateurs biologiques permettant d’appréhen-
der les conséquences de cet impact sur des fonctions 
écologiques qui supportent les services rendus par ces 
écosystèmes.

Les communautés microbiennes benthiques 
sont quasiment ignorées dans le diagnostic 
de  la qualité écotoxicologique et la bioindication 
fonctionnelle des cours d’eau contaminés

Généralement invisibles à l’œil nu, les communautés 
microbiennes présentent des niveaux d’abondance et de 
diversité (taxonomique et fonctionnelle) très importants 
dans tous les compartiments de l’environnement (ex. : 
un gramme de sol ou de sédiment contient plusieurs 
milliards de microorganismes représentant plusieurs 
dizaines de milliers d’espèces). Dans les cours d’eau, 

Les communautés microbiennes benthiques pour le diagnostic 
de l’impact écologique des micropolluants dans les cours d’eau 

DCE : directive cadre sur l’eau.

EQB : éléments de qualité biologique.

ETM : éléments traces métalliques.

HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques.

I2M2 : indice invertébrés multimétrique.

IBD : indice biologique diatomées.

IBMR : indice biologique macrophytique en rivière.

IPR : indice poisson rivière. 

IPS : indice de polluosensibilité spécifique.

MOD : matière organique dissoute.

MOP : matière organique particulaire.

NQE : norme de qualité environnementale.

PCB : polychlorobiphényles.

PICT : pollution induced community tolerance. 

	Glossaire des sigles

	Illustration de communautés microbiennes benthiques attachées à la litière végétale (A), à des cailloux immergés (B) 
ou aux sédiments (C), ainsi que des principaux groupes de microorganismes composant ces communautés.

on les trouve majoritairement sous forme d’assemblages 
(ou biofilms), composés de différents types de microor-
ganismes (microalgues, bactéries, champignons, virus, 
microfaune) et fixés sur divers supports (roches, sédiment 
de surface, litières végétales…) (figure ). Ces biofilms, 
qui représentent une ressource nutritive importante pour 
de nombreux macro-organismes, jouent un rôle pivot 
entre les réseaux trophiques verts (qui dépendent de la 
production primaire) et bruns (qui dépendent des apports 
de matière organique allochtone) dans lesquels ils 
influencent le devenir et le transfert des micropolluants 
(Bonnineau et al., 2020).
Dans une optique de suivis opérationnels, les commu-
nautés microbiennes benthiques présentent l’avantage 
d’être ubiquistes et composées de microorganismes 
présentant une large gamme de sensibilités aux micro-
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Les communautés microbiennes benthiques pour le diagnostic 
de l’impact écologique des micropolluants dans les cours d’eau 

polluants, selon leur mode d’action et leur cible cel-
lulaire (les microalgues seront généralement plus sen-
sibles aux herbicides, les bactéries aux antibiotiques, 
les champignons aux fongicides, etc.), mais également 
selon le niveau de sensibilité intrinsèque des différentes 
espèces (qui lui-même peut être variable selon les condi-
tions environnementales auxquelles sont soumises ces 
dernières). 
Or, parmi les microorganismes, seules les microalgues 
sont actuellement prises en considération dans la DCE 
pour l’évaluation de la qualité chimique et écologique 
des cours d’eau. C’est le cas d’une part, par la prise en 
compte de certaines populations modèles dans la déter-
mination des NQE et, d’autre part, par l’analyse taxono-
mique des communautés de diatomées pour le calcul 
de l’indice biologique diatomées (IBD). De nombreux 
microorganismes tels que les bactéries, les champi-
gnons ou la microfaune sont donc complètement igno-
rés par la DCE et d’autres règlementations et ce, alors 
même qu’ils jouent un rôle écologique majeur du fait 
notamment (mais pas exclusivement) de leur activité de 
décomposition de la matière organique dissoute (MOD) 
et particulaire (MOP), d’autoépuration et de recyclage 
des nutriments et de leur interaction avec les producteurs 
primaires. 

Une meilleure prise en compte des communautés micro-
biennes benthiques dans leur ensemble et de leur rôle 
fonctionnel offrirait donc de nouvelles perspectives pour 
mieux diagnostiquer les impacts écotoxicologiques et 
leurs conséquences fonctionnelles dans les cours d’eau. 

Les communautés microbiennes benthiques 
comme outils de diagnostic des impacts 
écotoxicologiques dans les cours d’eau

L’écotoxicologie microbienne (qui s’est structurée 
récemment sous forme d’un réseau international, Eco-
toxicoMic, encadré ) s’appuie sur un large éventail de 
méthodes et de descripteurs pour évaluer l’impact des 
micropolluants sur les microorganismes. À l’échelle des 
communautés, cet impact peut être appréhendé sur la 
structure, la composition, la diversité et l’état fonction-
nel, en considérant différents types de microorganismes 
et de fonctions biologiques telles que la photosynthèse, 
la respiration, la dénitrification, la décomposition de 
MOD et de MOP, différentes activités enzymatiques 
impliquées dans les cycles biogéochimiques ou encore 
la biodégradation des micropolluants organiques comme 
les pesticides ou les antibiotiques (Pesce et al., 2017a).  

Depuis 2013, le réseau d’écotoxicologie microbienne 
a pour objectif principal de favoriser les échanges 
d’informations, de savoirs et de savoir-faire
dans cette thématique de recherche. Il vise également 
à accroître la visibilité de celle-ci afin de contribuer
 à terme à une meilleure prise en considération 
des enjeux scientifiques et sociétaux qui lui 
sont associés, notamment auprès des instances 
scientifiques, des pouvoirs publics et des porteurs 
d’enjeux dans le domaine de l’écologie 
et de l’environnement.
D’abord labellisé par le CNRS sous la forme 
d’un réseau thématique pluridisciplinaire national 
(2015-18), le réseau a pris son envol à l’échelle 
internationale suite à l’organisation en 2017 à Lyon
de la première conférence internationale 
en écotoxicologie microbienne et à la parution 
d’ouvrages et de numéros spéciaux entièrement 
dédiés à cette thématique dans des revues 
internationales. La seconde conférence 
internationale a eu lieu en ligne en 2020 
en raison de la pandémie et la troisième aura lieu
en novembre 2022 à Montpellier.
À ce jour, le réseau international EcotoxicoMic compte plus de deux cents membres (chercheurs et enseignants-chercheurs, 
post-doctorants, doctorants et autres étudiants…) répartis dans une quarantaine de pays.

	Ecotoxicomic, un réseau international pour contribuer 
au transfert des connaissances en écotoxicologie microbienne 
auprès des porteurs d’enjeux et des décideurs 

En savoir plus sur le réseau EcotoxicoMic 
Site internet dédié : https://ecotoxicomic.org/
Publications et ouvrage clés : 
•	 Pesce,	s., GiGhlione, J.-F., ToPP,	e., MarTin-laurenT, F., 2020, Editorial: Microbial Ecotoxicology, Front. Microbiol., 11, 1342.
•	 cravo-laureau,	c.,	caGnon,	c.,	lauGa, B., Duran,	r. (eds), 2017, Microbial Ecotoxicology, Springer.
•	 GhiGlione JF, MarTin-laurenT	F, Pesce	s, 2016, Microbial ecotoxicology: an emerging discipline facing contemporary environmental 
threats, Environ. Sci. Pollut. Res., 23, 3981-3983.
•	 GhiGlione JF, MarTin-laurenT	F,	sTachowski-haBerkorn	s, Pesce	s,	vuilleuMier	s, 2014. The coming of age of microbial 
ecotoxicology: report on the first two meetings in France, Environ. Sci. Pollut. Res., 21, 14241-14245.
Numéros spéciaux de revues : 
   https://www.frontiersin.org/research-topics/14404/microbial-ecotoxicology-advances-to-improve-environmental-and-human-health-under-global-change 
   https://www.frontiersin.org/research-topics/6045/microbial-ecotoxicology#articles
   https://www.mdpi.com/journal/environments/special_issues/microb_ecotoxicol
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Les communautés microbiennes benthiques pour le diagnostic 
de l’impact écologique des micropolluants dans les cours d’eau

Dans une démarche de diagnostic d’impact in situ (fai-
sant partie de l’évaluation du risque a posteriori), une des 
principales difficultés réside dans la capacité à établir un 
lien de causalité entre les réponses microbiennes mesu-
rées et l’exposition aux micropolluants. Concernant les 
communautés de diatomées, cela fait clairement partie 
des limites de l’IBD mais aussi de l’indice de polluo-
sensibilité spécifique (IPS). Des travaux menés à large 
échelle géographique ont démontré une augmenta-
tion du pourcentage de malformations des diatomées, 
indicatrice de pollution toxique majeure (Morin et al., 
2012). Cette information, aisément obtenue à partir des 
listes floristiques élaborées dans le cas de suivi de sites 
pour le calcul de l’IBD, repose sur l’étude du phénotype. 
Elle reste toutefois dépendante du niveau d’expertise de 
l’opérateur et elle est souvent insuffisamment renseignée. 
Le type de déformation, ainsi que son intensité, et les 
taxons les plus sujets aux altérations morphologiques, 
font l’objet de recherches en phénotypage encore en 
développement (Lavoie et al., 2017).
La principale piste exploitée depuis une dizaine d’an-
nées pour diagnostiquer dans les cours d’eau l’impact 
(ou la diminution de l’impact suite à des mesures de res-
tauration ou des changements de pratiques) des micro-
polluants sur les communautés microbiennes concerne 
la prise en compte de métriques qui traduisent le niveau 
d’adaptation de ces communautés à ces substances. En 
effet, leur grande plasticité génétique et physiologique 
confère aux microorganismes une forte capacité d’adap-
tation aux différents stress environnementaux, incluant 
les micropolluants. À l’échelle de la communauté, cette 
capacité d’adaptation est renforcée par le fait que les 
cycles de vie sont courts, la plasticité génétique est forte 
et la diversité très importante, ce qui permet la mise en 
place de transferts horizontaux de gènes et de remanie-
ments structuraux rapides à travers le remplacement des 
espèces les moins adaptées (ex. : les espèces les plus 
sensibles à la toxicité des micropolluants) par celles qui 
le sont. Deux formes d’adaptation aux micropolluants 
sont principalement considérées à ce jour : le dévelop-
pement des capacités de tolérance/résistance et l’acqui-
sition d’un potentiel de biodégradation. 
Une communauté microbienne exposée chroniquement 
à un micropolluant dans le milieu devient généralement 
plus tolérante à la toxicité de celui-ci (PICT, Pollution 
Induced Community Tolerance, figure ). La détection 
d’une variation du niveau de tolérance à un micropol-
luant peut donc révéler une variation du niveau d’expo-
sition chronique à celui-ci ou à d’autres présentant un 
mode d’action similaire. La figure ZB illustre ainsi l’évo-
lution temporelle (2009-2011) de la tolérance à l’herbi-
cide diuron acquise par les communautés périphytiques 
naturelles exposées chroniquement à cette substance 
dans la section aval d’un cours d’eau contaminé (la Mor-
cille, située au cœur de la région viticole du Beaujo-
lais). En 2009 et 2010, la tolérance de ces communautés 
est très supérieure à celle des communautés prélevées 
dans la zone amont du cours d’eau, peu exposés au 
diuron (figure ZA). Suite à l’interdiction de cette subs-
tance pour le traitement des vignes (en décembre 2008), 
la qualité chimique de ce cours d’eau vis-à-vis de ce 
composé, s’est progressivement améliorée (figure ZA). 
Cela a engendré une diminution progressive du niveau 

	Principe de l’approche PICT 
(Pollution Induced Community Tolerance). 
CE50 : Concentration efficace inhibant 50 % 
de l’activité mesurée.

d’exposition chronique des communautés de la station 
aval, ce qui s’est traduit par une perte de leur tolérance 
au diuron au cours du temps (en 2011, les niveaux de 
tolérance mesurés en amont et en aval sont très compa-
rables). Par ailleurs, les variations saisonnières de la tolé-
rance (figure ZB ), mesurée mensuellement au cours des 
trois années d’étude, sont en accord avec les variations 
temporelles des concentrations en diuron mesurées dans 
le cours d’eau (figure ZA ) et qui sont caractérisées par 
des pics de contamination en fin de printemps et en été. 
Cela démontre que la réponse microbienne est rapide 
et que l’adaptation (ou la perte d’adaptation) dans le 
milieu naturel s’effectue en quelques jours ou quelques 
semaines uniquement.
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D’abord appliquée aux communautés microbiennes 
phototrophes, en considérant la photosynthèse comme 
paramètre fonctionnel pour mesurer leur niveau de 
tolérance à des herbicides organiques (comme dans 
l’exemple cité précédemment) et des éléments traces 
métalliques (ETM), l’approche PICT a permis de démon-
trer l’impact de ces substances dans différents cours 
d’eau soumis par ailleurs à d’autres pressions chimiques 
ou au contraire de suivre la récupération des communau-
tés en réponse à une diminution de la pression chimique. 
L’approche PICT est désormais applicable aux commu-
nautés benthiques hétérotrophes (de biofilms périphy-
tiques et de sédiments) en considérant différents types de 
micropolluants (comme les ETM et différentes substances 
pharmaceutiques incluant les antibiotiques), seuls ou en 
mélange (Pesce et al., 2017a). Elle présente un poten-
tiel opérationnel particulièrement prometteur pour dia-
gnostiquer les impacts écotoxicologiques (et leur dimi-
nution) dans les milieux aquatiques (Tlili et al., 2016 ; 
Pesceetal., 2017b). 
Par ailleurs, l’exposition chronique à des micropolluants 
organiques peut favoriser le développement de capacités 
permettant à certains microorganismes hétérotrophes (en 
particulier les bactéries et les champignons) à les dégra-
der (totalement ou partiellement) pour les utiliser comme 
source nutritive et énergétique pour leur croissance. On 
parle alors de biodégradation, processus important pour 
diminuer naturellement la persistance des micropol-
luants dans l’environnement. Il a notamment été démon-
tré dans différents milieux contaminés (incluant les cours 

Les communautés microbiennes benthiques pour le diagnostic 
de l’impact écologique des micropolluants dans les cours d’eau

d’eau) que les communautés microbiennes naturelles 
exposées pouvaient développer la capacité de dégrader 
différents polluants organiques tels que des pesticides, 
des PCB, des HAP et différentes substances pharmaceu-
tiques (y compris certains antibiotiques pourtant conçus 
pour inhiber ou tuer des bactéries). Comme pour le 
PICT, une augmentation ou une diminution du poten-
tiel de biodégradation de certains micropolluants par les 
communautés microbiennes naturelles pourrait être un 
marqueur d’une variation de leur niveau d’exposition 
chronique dans le milieu (Pesce et al., 2017a ; 2017b). 
Comme le montre la figure ZC, cela a été notamment 
démontré lors du suivi réalisé dans la rivière Morcille, 
mentionné précédemment. Plus de deux ans après l’in-
terdiction d’utilisation du diuron sur le vignoble alen-
tour, on observe ainsi une perte totale des capacités de 
biodégradation qui étaient observées dans les sédiments 
localisés dans la section aval de ce cours d’eau (en com-
paraison à ceux de la station amont, considérés comme 
références pas ou peu exposés au diuron). Cependant, 
les difficultés méthodologiques actuelles (i.e. coût et 
contraintes pour suivre l’activité de biodégradation par 
radiorespirométrie qui nécessite notamment une auto-
risation de manipuler et détenir des radioéléments des 
laboratoires en zone radioprotégée délivrée par l’Agence 
de sureté nucléaire, méconnaissance des gènes codant 
les enzymes responsables de la biodégradation de nom-
breuses matières actives et difficultés à les quantifier dans 
l’environnement) limitent à ce jour le potentiel opéra-
tionnel de ce type d’approche.

Z	Exemples de résultats obtenus lors d’un suivi pluriannuel mené dans la rivière Morcille (Beaujolais), entre 2008 et 2011
(adaptés d’après Pesce et al., 2013 et Pesce et al., 2016). Suivi chimique (A), approche PICT (B) et étude du potentiel 
de biodégradation (C). Le terme CE50 (Concentration efficace inhibant 50% de la photosynthèse) fait référence au niveau 
de tolérance mesuré selon la procédure décrite dans la figure .
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Vers une meilleure évaluation des impacts
écotoxicologiques dans les cours d’eau 
à travers l’étude des réponses fonctionnelles
des communautés microbiennes benthiques 

Les travaux concernant la biodégradation des micro-
polluants illustrent bien le rôle fonctionnel des commu-
nautés microbiennes benthiques dans les cours d’eau et 
l’influence de la contamination sur celui-ci. Ainsi, l’aug-
mentation du potentiel de biodégradation est générale-
ment le signe d’une augmentation de la contamination. 
Dans ce cas, l’augmentation de l’exposition des com-
munautés exerce une pression de sélection favorable au 
développement de populations dégradantes qui assurent 
une fonction bénéfique à l’écosystème, à savoir l’auto-
épuration. Cependant, l’augmentation du potentiel de 
biodégradation (ou l’acquisition de tolérance dans les 
processus PICT) est l’expression de multiples processus 
d’adaptation qui s’accompagnent le plus souvent d’une 
perte de biodiversité qui peut augmenter la vulnérabilité 
des communautés à d’autres pressions environnemen-
tales et peut affecter par ailleurs leur fonctionnalité. Ces 
conséquences négatives de l’adaptation à l’échelle de la 
communauté (appelées aussi «coût de l’adaptation») en 
réponse à l’exposition aux micropolluants restent relati-
vement peu étudiées. 
De nombreux travaux font état d’une toxicité directe 
de différents micropolluants sur un large panel de 
fonctions assurées par les communautés microbiennes 
benthiques. Compte tenu des limites méthodologiques 
actuelles, cet impact est généralement appréhendé au 
laboratoire à partir de mesures d’activités potentielles 
qui ne renseignent pas forcément des conséquences 
fonctionnelles réelles de la contamination dans le 
milieu (Pesce et al., 2017b). La principale exception à 
ce constat concerne la décomposition de MOP, qui peut 
être mesurée directement dans le milieu, soit dans les 
eaux de surface, soit dans le compartiment sédimen-
taire, à l’aide de substrats naturels (ex. litières végétales) 
ou artificiels (ex. : sachets de thé ou pastilles/bandes 
à base de cellulose). La décomposition de MOP est 
une fonction écosystémique majeure dans les milieux 
aquatiques, en particulier dans les cours d’eau situés 
en tête de bassins, qui dépendent essentiellement des 
apports en MOP depuis la zone rivulaire et le bassin 
versant. Elle est assurée de manière concomitante par 
les microorganismes hétérotrophes (principalement les 
champignons aquatiques et les bactéries) et les macro-
invertébrés déchiqueteurs, ainsi que par des processus 
abiotiques (abrasion). Quantitativement, ces invertébrés 
ont une activité de décomposition plus importante que 
les microorganismes, mais ils sont fortement dépen-
dants de l’activité de ces derniers qui conditionnent la 
MOP pour augmenter sa valeur nutritionnelle et son 
appétence pour les invertébrés. 
Compte tenu de sa simplicité de mise en œuvre, sa 
sensibilité à diverses perturbations environnementales 
et son caractère intégrateur, la mesure de l’activité de 
décomposition de MOP est reconnue comme un outil 
pertinent pour évaluer l’intégrité fonctionnelle des 
cours d’eau. Ce constat s’applique également dans 
un contexte de contamination par les micropolluants, 
comme le montrent les travaux de Brosed et al. (2016) 

qui illustrent bien le potentiel opérationnel de cette 
approche concernant les invertébrés. Cependant, si 
plusieurs travaux ont mis en évidence l’impact négatif 
de micropolluants sur la décomposition microbienne 
de la MOP dans des cours d’eau contaminés, il manque 
encore à ce jour une base de données suffisamment 
robuste comprenant des résultats générés avec des 
méthodes standardisées sur le compartiment micro-
bien (Colas et al., 2019). Ce constat est renforcé par 
l’absence de données de toxicité pertinentes pour les 
microorganismes hétérotrophes impliqués dans ce pro-
cessus (Brosed et al., 2016).

Conclusions 
Comment renforcer la dimension 
opérationnelle des approches développées
et favoriser leur transfert 
auprès des gestionnaires de l’environnement ?

Plusieurs études de cas réalisées dans différents cours 
d’eau contaminés ont démontré le fort potentiel des 
approches listées ci-dessus pour mettre en évidence 
l’impact des micropolluants sur l’abondance, la com-
position et la diversité des communautés microbiennes 
benthiques et les fonctions écologiques auxquelles 
elles contribuent. Cependant, ces études qui restent 
ponctuelles et relativement site-spécifiques, s’appuient 
généralement sur des approches comparatives entre des 
échantillons prélevés sur des stations pas (ou peu) conta-
minées, servant de références, et des stations impactées. 
Ces approches permettent d’évaluer des impacts éco-
toxicologiques en utilisant des outils statistiques. Cepen-
dant quand des impacts sont statistiquement vérifiés, 
il se pose la question des conséquences écologiques 
de l’impact observé à l’échelle des communautés étu-
diées. De plus, elles reposent souvent sur des stratégies 
d’échantillonnage et des protocoles analytiques variables 
entre équipes de recherches. À l’instar des démarches 
mises en œuvre pour le développement des indices uti-
lisées dans la DCE, il s’avère donc nécessaire de définir 
des protocoles standardisés (depuis l’échantillonnage 
jusqu’à l’analyse des résultats) puis de les déployer à 
large échelle géographique, en multipliant le nombre de 
stations de prélèvements, incluant des sites de référence, 
peu contaminés, et des sites présentant des niveaux de 
contamination contrastés. Cet état des lieux serait le 
socle pour constituer une base de données robuste dans 
le but d’identifier les principaux facteurs environnemen-
taux (hors micropolluants) qui peuvent influencer les 
réponses observées (on parle généralement de facteurs 
confondants), de modéliser la variation des paramètres 
biologiques en fonction des paramètres environne-
mentaux et de proposer en conséquence un référentiel 
d’analyse. Cela permettrait notamment de s’affranchir 
de la nécessité de disposer d’un site de référence pour 
chaque suivi réalisé. Par exemple, l’utilisation d’un pro-
tocole standardisé dans différentes campagnes de prélè-
vement réalisées sur une dizaine de station de prélève-
ments réparties sur trois rivières situées en Rhône-Alpes 
nous a permis de comparer les niveaux de tolérance de 
communautés microbiennes benthiques de sédiments 
au cuivre (Cu) et de mettre en évidence une corrélation 
positive entre la tolérance mesurée et les concentrations 
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En savoir plus...

Le potentiel opérationnel d’une approche innovante de bioindication visant à améliorer le diagnostic de l’impact de la 
contamination par les micropolluants sur la qualité écologique et fonctionnelle des cours d’eau dépend de nombreux critères. 
En particulier, il est important i) que les outils proposés soient spécifiques du type de pression étudiée (ici la pression toxique 
par les micropolluants), ii) qu’ils s’appuient sur des protocoles standardisés auprès de différentes instances telles que 
l’AFNOR, l’ISO, le CEN ou encore l’OCDE, iii) qu’ils soient faciles à mettre en œuvre (rapides et ne demandant pas une grande 
expertise de l’opérateur), et iv) relativement peu coûteux.

Une évaluation du potentiel opérationnel des approches décrites est proposée dans le tableau , sur la base de ces quatre 
critères, en fixant quatre niveaux de performance (de 0 à 3, la note de 3 indiquant un niveau de performance optimal). 

Z	Évaluation du potentiel opérationnel des approches décrites 

Spécificité Standardisation Mise en œuvre Coût

Altérations 
morphologiques 
des diatomées

1 2 1 2

Recherches 
en cours pour valider 

la spécificité 
aux micropolluants

Protocole standard 
mais résultats 

opérateur-
dépendants

Analyses 
chronophages à haut 

niveau d’expertise

Uniquement 
coût opérateur

Acquisition 
de tolérance (PICT)

2 1 1 2

Forte spécificité, 
variable selon 

le mode d’action 
des micropolluants

Protocoles variables 
suivant les équipes 

de recherche

Analyses rapides  
mais nécessité de 

disposer 
de matériel frais

Dépendant 
du type d’activité(s) 

mesurée(s)

Développement 
du potentiel 

de biodégradation 
(par radiorespirométrie)

3 2 0 0

Forte spécificité Approche par 
radiorespirométrie 

inspirée 
de la norme ISO 

14239:2017 (sol)

Fortes contraintes 
pour l’utilisation 
de radioélements 
liées à l’agrément 
délivré par l’ASN + 
durée longue des 

cinétiques 
de minéralisation

Coût élevé 
pour l’achat 

des substances 
radiomarquées et 
l’évacuation des 

déchets radioactifs 
par l’ANDRA

Décomposition 
de matières organiques 

particulaires

1 2 2 3

Paramètre sensible
 à de nombreux 

facteurs 
environnementaux 

non toxiques

Protocoles 
largement utilisés et 
décrits en écologie 

(standardisation 
possible via 

l’utilisation de 
substrats artificiels)

Facilité de mise 
en œuvre mais 
multiplication 

des déplacements 
sur site

Pas de matériel 
coûteux

 et approches peu 
chronophages 

(hors déplacements)

	Évaluation du potentiel opérationnel des approches décrites.
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en Cu dans les sédiments 1. Cette corrélation, indépen-
dante du site étudié, indique la possibilité d’établir des 
valeurs seuils dans le cadre de l’approche PICT. Un tel 
constat avait déjà été établi dans l’étude menée dans la 
rivière Morcille (figure Z). En effet, une relative stabilité 
temporelle des niveaux de tolérance au diuron avait été 
observée chez les communautés microbiennes photo-
trophes issues de la station amont, pas ou peu exposée à 
cette substance, et ce, malgré les fortes variations envi-
ronnementales (notamment climatiques) observées au 
cours des trois années de suivi (figure ZB). Par ailleurs, 
une étude très récente démontre qu’il est possible de 
prédire dans des sols peu contaminés le niveau de tolé-
rance des communautés bactériennes au cuivre (i.e. seuil 
de tolérance basal qui pourrait être considéré comme 
référence), à partir de modèles intégrant différents para-
mètres physico-chimiques de ces sols (Campillo-Cora 
et al., 2021). Cela laisse donc à penser qu’une telle 
approche est transposable au milieu aquatique (notam-
ment au compartiment sédimentaire).
Cependant, quel que soit le descripteur microbien consi-
déré (approche PICT, décomposition de MOP…), déve-
lopper des études à large échelle pour définir des seuils 
et des critères de qualité écotoxicologique nécessite la 
mise en œuvre d’une programmation ambitieuse s’ap-
puyant sur de nombreuses campagnes d’échantillonnage 
impliquant une analyse fine des caractéristiques physico-
chimique du milieu qui dépasse la seule caractérisation 
des niveaux d’exposition aux micropolluants. Une telle 
démarche, pourrait s’adosser au réseau de surveillance 
actuel de la qualité chimique des eaux. Elle devrait faire 
l’objet d’échanges en amont avec les agences environne-
mentales en charge de la gestion des milieux aquatiques 
et de la préservation de la biodiversité taxonomique et 
fonctionnelle dans ces écosystèmes, afin notamment 
de prioriser les outils à développer, en fonction de leur 
potentiel opérationnel (encadré Z). 

1. Projet OFB (ex-Onema/AFB)-INRAE(ex-Irstea). Programme 2016/2018 – Thème Risques liés à contamination chimique – Action n° 46 : 
Validation et application d’approches PICT pour évaluer l’impact écotoxicologique des contaminants dans le sédiment. 
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a mise en œuvre de la directive cadre sur 
l’eau (DCE ; 2000/60/CE) nécessite des stra-
tégies d’analyses chimiques fiables et sen-
sibles pour mieux évaluer l’état chimique 
et l’état écologique des masses d’eau. En 
cohérence avec les enjeux de surveillance, 

il s’agit également de développer des outils et méthodo-
logies innovantes permettant de diagnostiquer les causes 
de contamination afin de mettre en place des actions 
pour les limiter à la source. Disposer de méthodologies 
d’échantillonnage et d’analyse performantes pour mieux 
cerner les voies de contamination des masses d’eau et 
évaluer l’efficacité de solutions correctives constitue 
donc aussi des enjeux majeurs. L’utilisation d’outils 
intégratifs pour la réalisation des programmes de surveil-
lance et le diagnostic des causes devient une alternative 
aux prélèvements ponctuels d’eau. 
Ainsi, l’échantillonnage passif a été développé depuis 
une vingtaine d’années pour améliorer la représentativité 
temporelle et la sensibilité des mesures des contaminants 
présents à l’état de traces dans les eaux (Mathon et al., 
2021). Cette technique permet l’accumulation in situ en 
continu des contaminants pendant une période d’expo-
sition de quelques jours à quelques semaines suivant 
le type d’échantillonneur passif et la nature des subs-
tances ciblées. Les concentrations moyennes des subs-
tances analysées peuvent être calculées et représentent 
la contamination durant la durée d’exposition. 

Un échantillonneur intégratif passif simple 
et flexible pour étudier le transfert des pesticides 
dans des petits bassins versants 

Un échantillonneur passif composite innovant à base de silicone et dénommé TSP, pour « Tige 

Silicone Polaire », a été conçu pour l'échantillonnage, la détection et la quantification dans les eaux 
d'une gamme élargie de pesticides. Sa petite taille, son usage unique et son faible coût sont autant 
d’atouts qui le rendent particulièrement intéressant pour des mesures intégrées au sein des petits 
bassins versants. En s’appuyant sur plusieurs exemples d’applications dans des petits bassins 
versants agricoles, cette synthèse montre comment cet échantillonneur intégratif passif permet 
de répondre à des enjeux opérationnels multiples.

L
Les produits phytosanitaires (désignés par pesticides dans 
la suite de l’article) utilisés pour l’agriculture constituent 
une source diffuse importante de la contamination des 
cours d’eau. Dans les petits bassins versants agricoles, 
les pesticides appliqués sur les cultures sont transportés 
des parcelles traitées au cours d’eau par diverses voies 
de transfert hydrique (ruissellement, infiltration, écou-
lements latéraux par drainage ou écoulement de sub-
surface…) qui induisent des variabilités importantes en 
termes de nature de substances et de produits de trans-
formation transférés, de niveaux et de dynamiques de 
concentrations (Taghavi et al., 2010). L’ensemble de ces 
informations est essentiel à considérer aussi bien pour 
identifier et évaluer les solutions correctives les plus 
adaptées (diminution d’usage, changement de pratiques 
et limitation des transferts) (Aubertot et al., 2005) que 
pour estimer les impacts de leur présence sur la qualité 
de l’eau. Pour répondre à ces besoins, il est nécessaire 
de disposer d’outils simples qui permettent d’une part un 
diagnostic de la contamination au plus près des sources 
d’émission et d’autre part le suivi et l’évaluation de plans 
d’actions. 
Dans ce contexte, un échantillonneur passif composite 
innovant à base de silicone (dénommé TSP, pour « tige 
silicone polaire») a été conçu pour l’échantillonnage, la 
détection et la quantification dans les eaux d’une gamme 
élargie de pesticides (Martin et al., 2016). Les caractéris-
tiques spécifiques de l’outil TSP (de petite taille, à usage 
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unique et peu coûteux) le rendent particulièrement inté-
ressant pour des mesures intégrées au sein des petits bas-
sins versants.
En s’appuyant sur plusieurs exemples d’applications 
des TSP dans des petits bassins versants agricoles, cette 
synthèse montre comment cet échantillonneur intégratif 
passif permet de répondre à des enjeux opérationnels 
multiples.

Description et mise en œuvre de l’outil 
tige silicone polaire (TSP)

L’échantillonneur passif TSP est constitué d’une tige en 
matériau composite synthétisé à partir de silicone et de 
phase Oasis HLB® (brevet FR 3 047 992). Cette tige est 
insérée dans un ressort métallique, qui en facilite la pose, 
avant exposition dans l’eau (figure ). Ces échantillon-
neurs de petite taille (2 cm de long) ont été déployés 
in situ pendant une à deux semaines dans des milieux 
aquatiques variés (ex. : cours d’eau, zone tampon 
humide artificielle (ZTHA), nappe d’eau superficielle) 
pour estimer la contamination de différentes familles 
de pesticides (herbicides, fongicides, insecticides et 
quelques métabolites). 
En fin de période d’exposition, les TSP sont rapportées 
au laboratoire pour mesurer les pesticides accumulés 
sur l’outil. Les contaminants organiques fixés sur chaque 
tige sont désorbés chimiquement par un mélange de sol-
vants organiques selon le protocole décrit par Margoum 
et al. (2013). L’analyse est réalisée par chromatographie 
liquide couplée à la spectrométrie de masse en tandem 
(LC-MSMS). Les limites de quantification dans l’eau 
obtenues avec l’outil TSP sont inférieures à 0,02 µg/L 
pour les pesticides étudiés (sauf pour l’imidaclopride à 
0,1 µg/L). Des tests de conservation ont montré que la 
variation des concentrations de cinq pesticides accumu-
lés sur les TSP soumises à de fortes variations de tempé-

Un échantillonneur intégratif passif simple et flexible pour étudier 
le transfert des pesticides dans des petits bassins versants 

rature (min-max : de –18°C à +28°C) pendant dix jours 
était inférieure à 15 % par rapport à la concentration 
initiale. Les incertitudes de mesure, prenant en compte 
l’ensemble des étapes – depuis l’exposition de l’outil 
jusqu’à l’analyse en laboratoire – pour 24 pesticides, 
sont du même ordre de grandeur que pour des échantil-
lons ponctuels (Martin et al., 2016). 

Les informations acquises avec les TSP peuvent être inter-
prétées selon trois approches complémentaires : 

• une approche qualitative pour identifier la présence 
d’un large spectre de contaminants organiques aux 
propriétés physico-chimiques diversifiées, sous réserve 
d’affinité suffisante entre le contaminant et la TSP. Cette 
approche permet de déterminer des fréquences de détec-
tion, même si les concentrations sont très faibles ou si 
la substance est très fugace dans le milieu aquatique 
(exemple des insecticides, comme le chlorpyriphos) ;

• une approche comparative en exploitant, pour un 
contaminant donné, les quantités (en masse/outil) accu-
mulées dans des TSP exposées sur des sites avec des 
vitesses de courant comparables. Cette approche peut 
être utilisée, par exemple, pour mettre en évidence des 
gradients de contamination spatiaux sur un cours d’eau 
ou pour évaluer l’efficacité de solutions correctives 
(entrée-sortie d’un dispositif tampon) ou, possiblement, 
avant-après la mise en œuvre de changements de pra-
tiques agricoles ;

• enfin, une approche quantitative pour déterminer 
des concentrations moyennes (en µg/L dans l’eau) pen-
dant la durée d’exposition des TSP. Actuellement, cette 
approche peut être réalisée pour une vingtaine de pesti-
cides et produits de transformation, pour lesquels nous 
avons préalablement déterminé les données de calibra-
tion en laboratoire (Martin, 2016).

Nous présentons ci-après trois exemples d’application 
de TSP en milieux aquatiques afin de montrer leur capa-

	Montage d’une tige silicone polaire (TSP ; dimensions : 20 x 3 x 3 mm) avant exposition directe dans l’eau.
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cité à fournir des informations pertinentes pour évaluer le 
rôle d’aménagements à limiter les transferts de pesticides 
vers les milieux aquatiques et afin d’évaluer l’impact des 
pesticides dans les cours d’eau.

Exemples d’utilisation des tiges silicone polaires
Étudier le devenir des pesticides 
au sein d’une zone tampon enherbée

L’efficacité d’une zone tampon (ou bande) enherbée à 
réduire le ruissellement des pesticides issu d’une parcelle 
agricole en amont, en favorisant l’infiltration dans le sol 
végétalisé a été démontrée dans de nombreux travaux 
(Carluer et al., 2019). En revanche, l'évaluation du deve-
nir des produits infiltrés est rarement réalisé. En parti-
culier, le contrôle de la contamination possible d’une 
nappe superficielle sous-jacente est relativement difficile 
à mettre en œuvre, car il nécessite une stratégie de pré-
lèvement adaptée qui ne perturbe pas les écoulements 
souterrains. En ce sens, l’utilisation des TSP de petite 
taille a paru tout à fait indiquée, étant peu intrusive et ne 
nécessitant pas de prélèvement d’eau. Une expérimen-
tation de simulation de ruissellement d’eau contaminée 
avec trois pesticides aux propriétés physico-chimiques 
différentes (isoproturon, diméthomorphe et tébucona-
zole) a été réalisée sur une bande enherbée implantée 
sur un sol sablo-limoneux sur arènes granitiques mar-
quée par la présence d’une nappe superficielle, dans le 
Beaujolais (Site Atelier Ardières Morcille, Rhône). Des 
TSP ont été installées chaque semaine dans plusieurs pié-
zomètres à l’aval immédiat de la zone tampon étudiée 
(Liger et al., 2015). Pour illustrer la capacité des TSP à 
intégrer des fluctuations de contamination en pesticides 
dans les eaux souterraines, nous présentons ici les résul-
tats issus de deux piézomètres installés côte à côte et per-
mettant d’attendre la nappe soit en surface (1,2 m sous 
la surface du sol), soit plus en profondeur (2,6 m sous la 
surface du sol). 
Les analyses réalisées sur les TSP déployées pendant trois 
semaines consécutives montrent d’une part, la présence 

dans la nappe des trois pesticides étudiés avec une dimi-
nution des quantités accumulées au cours du temps dans 
un même piézomètre (suivi temporel), et d’autre part, 
des gradients de contamination entre les piézomètres 
(suivi spatial) (figure ). Cette approche comparative ne 
nécessite pas de calibration préalable des outils pour les 
pesticides recherchés et permet aisément d’identifier un 
gradient de contamination vertical au sein de la nappe. 
La stratégie mise en place simplifie les études dont l’ob-
jectif est de mettre en évidence les transferts latéraux et 
verticaux de contaminants dans les eaux souterraines. 

Réaliser un diagnostic des performances 
d’une zone tampon humide artificielle (ZTHA)

Les zones tampons humides artificielles (ZTHA) sont 
des bassins de rétention, de profondeur et de hauteur 
d’eau variables, végétalisés ou pas, qui peuvent réduire 
la contamination diffuse des eaux de surface par les pes-
ticides (Letournel et al., 2021). Le Syndicat mixte Veyle 
Vivante a récemment reconverti un ancien lagunage 
d’assainissement en ZTHA végétalisée sur la commune 
de Saint Nizier le Désert (Ain, France) pour atténuer le 
transfert des pesticides vers la rivière. La lagune, d’une 
surface d’environ 3 000 m2, est installée en dérivation 
partielle d’un fossé qui collecte les eaux d’un petit bas-
sin versant agricole – (110 ha) ; ces eaux proviennent 
du ruissellement et du drainage de parcelles cultivées 
(majoritairement maïs grain et ensilage, autres céréales, 
fourrage, soja, colza, et prairies permanentes), mais éga-
lement du ruissellement sur des espaces non agricoles, 
et d’une sortie de station d’épuration des eaux (com-
mune de Saint-Nizier). La configuration en méandres de 
la ZTHA (figure Z) permet de ralentir les écoulements 
d’eau dans la zone, d’augmenter les temps de transfert 
et de contact entre les contaminants et la végétation pré-
sente, et ainsi de favoriser potentiellement les proces-
sus d’adsorption et/ou de dégradation des contaminants 
organiques. 

Pour évaluer l’efficacité de ce système à réduire les 
concentrations en pesticides, des TSP ont été déployées 
au printemps 2017 hebdomadairement durant treize 
semaines consécutives en entrée et sortie de la ZTHA. 
Les TSP ont été stockées à –18°C entre leur récupération 
sur le terrain et leur analyse. Douze TSP ont été sélection-
nées et analysées à la fin du suivi : elles correspondent à 
six semaines d’exposition permettant de rendre compte 
de l’alternance de périodes de basses et hautes eaux 
dans la ZTHA. Une approche quantitative a permis de 
déterminer les concentrations moyennes hebdomadaires 
en chaque pesticide détecté pendant les six semaines 
choisies. 

Parmi les dix pesticides quantifiés dans les eaux grâce 
aux TSP, une diminution des concentrations supérieure 
à 50% est mise en évidence entre l’entrée et la sortie 
de la lagune pour l’imidaclopride et la simazine. Ces 
molécules, respectivement d’usage principal non agri-
cole suspecté sur ce site (usage vétérinaire) ou interdit 
au moment du suivi, sont celles qui avaient les plus 
fortes concentrations en entrée (jusqu’à 0,30 µg/L pour 
l’imidaclopride et 0,13 µg/L pour la simazine). Les pes-
ticides utilisés pour les cultures sont également observés 
en très faibles concentrations. Un printemps peu plu-
vieux en 2017 pendant le suivi peut expliquer la faible 
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	Comparaison des quantités de trois pesticides (isoproturon, 
diméthomorphe et tébuconazole) accumulées au cours du temps sur des tiges 
silicone polaires (TSP) placées dans des piézomètres en surface 
et en profondeur de la nappe.
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détection des substances d’usages strictement agricoles 
qui sont principalement transférées des parcelles au 
cours d’eau par temps de pluie. Aucune variation de 
la contamination entre l’entrée et la sortie de la lagune 
n’est observée pour cinq d’entre elles (carbendazime, 
atrazine, azoxystrobine, diflufénicanil et diuron) dont 
les concentrations sont inférieures à 0,05 µg/L. Pour les 
trois derniers pesticides présents également à l’état de 
traces (boscalide, métolachlore et tébuconazole), les 
concentrations augmentent légèrement (entre 0,002 et 
0,01 µg/L de hausse) en sortie de la lagune, ce qui laisse 
supposer un possible léger relargage de ces substances 
pendant la période de suivi. 
En complément, une analyse ciblée élargie (screening
sur plus de 500 molécules) a été réalisée sur les extraits 
organiques de deux TSP déployées en entrée et sortie 
de la lagune au cours d’une même semaine en période 
de hautes eaux. Cette approche qualitative sur une plus 
large gamme de contaminants organiques recherchés 
a permis de mettre en évidence la présence d’autres 
substances d’origine non agricole, comme des produits 
pharmaceutiques (acide niflumique, carbamazépine, 
diclofénac, oxazépam), probablement en lien avec le 
déversement des eaux de sortie de la station d’épuration 
des eaux usées domestiques juste en amont de la lagune. 
Dans cet exemple d’application, le déploiement in situ 
des TSP a permis de faciliter l’évaluation du fonctionne-
ment d’une ZTHA grâce au caractère intégratif de cet 
échantillonneur passif qui limite le nombre d’échantil-
lons à prélever et à analyser pour obtenir une bonne 
représentativité temporelle. La stratégie de sélection 
aposteriori d’échantillons correspondant aux semaines 
les plus pertinentes à étudier au regard de l’hydrodyna-
mique du système est un autre avantage offert par les TSP. 
En complément, la méthodologie expérimentale mise 
en œuvre s’appuie sur deux étapes complémentaires : 
une approche quantitative pour évaluer l’efficacité de 
l’aménagement, applicable pour les pesticides pour les-
quels nous disposons des données de calibration, et une 
approche qualitative pour rechercher la présence d’un 
plus grand nombre de contaminants. Suite à ce diagnos-
tic, des travaux d’amélioration de la ZTHA ont été enga-
gés par le Syndicat mixte Veyle Vivante pour renforcer 
son efficacité.

Faire le lien entre l’exposition aux pesticides 
et les impacts observés dans un cours d’eau

En lien avec le Syndicat mixte des rivières du Beaujolais 
et la Chambre d’agriculture du Rhône, le déploiement 
conjoint des échantillonneurs intégratifs TSP et des outils 
biologiques (gammares encagés) a été réalisé sur des 
mêmes périodes d’exposition d’une semaine, pour éva-
luer l’impact de la présence de pesticides sur la qualité 
des cours d’eau (Le Dréau et al., 2015). Les gammares 
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Z	Photo de la ZTHA (Saint Nizier le Désert, 01), schéma de circulation de l’eau sur une vue aérienne, et déploiement 
des tiges silicone polaires (TSP) dans l’eau en entrée de la lagune.

[	Lien entre la présence de l’insecticide chlorpyriphos 
dans l’eau mise en évidence par les tiges silicone polaires (TSP), 
et l’impact neurotoxique mesuré sur des gammares 
encagés au cours des quatre semaines d’étude.
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sont des crustacés d’eau douce sensibles à de nombreux 
contaminants. Ce modèle biologique est développé par 
le laboratoire d’écotoxicologie d’INRAE Lyon-Villeur-
banne dans le cadre d’approches de biosurveillance 
active. La mesure de marqueurs de toxicité globale ou 
spécifique comme l’activité de l’acétylcholine-esté-
rase (AChE) inhibée par la présence de certains insecti-
cides, permet ainsi de renseigner sur les effets toxiques 
des substances présentes dans l’eau sur les organismes 
aquatiques. La figure[ montre, pour deux sites d’études 
(intermédiaire et aval) sur la rivière Ardières dans le 
Beaujolais (Rhône), l’évolution sur quatre semaines des 
concentrations en insecticide chlorpyriphos mesurées 
par TSP et dans un échantillon d’eau ponctuel prélevé 
durant la période d’exposition de l’échantillonneur pas-
sif au regard des mesures d’inhibition de l’AChE sur le 
gammare. 
Cet exemple illustre l’intérêt des TSP, par rapport aux pré-
lèvements ponctuels d’eau, à fournir une donnée plus 
représentative de l’exposition des gammares en captant 
des pics fugaces d’insecticides présents à l’état de traces, 
donc difficilement quantifiables, mais incriminés pour 
les effets de toxicité observés. Il a permis ainsi de mon-
trer la cohérence et la complémentarité des mesures 
chimiques et biologiques.

Synthèse et perspectives 
Le nouvel échantillonneur passif (tige silicone polaire, 
TSP) développé à INRAE avec le soutien de ses parte-
naires est adapté à l’échantillonnage des pesticides et 
d’autres contaminants organiques à l’état de traces dans 
les eaux de bassins versants d’usage mixte soumis à 
des contaminations d’origines diffuses. Les études réa-
lisées à date ont montré que la TSP permet d’acquérir 
et d’interpréter des données sur la contamination en 
pesticides dans des petits bassins versants agricoles 
selon trois approches complémentaires (qualitatif, com-
paratif, quantitatif), ce qui permet d’adapter les proto-
coles selon les objectifs de diagnostic et les besoins des 
opérationnels. 
Les principaux atouts de la TSP sont en effet :
• une utilisation simple et flexible compte tenu de sa
petite taille, qui permet de les déployer en grand nombre 
selon les besoins dans différents milieux aquatiques 
(eaux de surface ou souterraines) sans perturber les écou-
lements ;

Un échantillonneur intégratif passif simple et flexible pour étudier  
le transfert des pesticides dans des petits bassins versants
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• des protocoles de transport et de conservation facilités 
grâce à ses petites dimensions (2 cm de long) ; 
• un contact direct entre la phase adsorbante de l’outil
et l’eau (i.e. pas de membrane) pour augmenter la réac-
tivité de la TSP à capter des variations de concentrations 
rapides, comme c’est souvent le cas dans les petits bas-
sins versants en période de crues, par exemple, avec des 
transferts fugaces de pesticides ;
• la capacité du matériau composite constituant les TSP 
à accumuler des contaminants organiques aux propriétés 
physico-chimiques diversifiées. La possibilité d’accumu-
lation d’autres substances organiques que les pesticides 
(comme des composés pharmaceutiques ou vétéri-
naires) permet d’envisager l’utilisation des TSP pour, par 
exemple, identifier diverses sources de contaminations 
dans les milieux aquatiques ;
• enfin, les extraits de TSP sont compatibles avec une 
analyse non-ciblée par chromatographie couplée à la 
spectrométrie de masse haute résolution (Guibal et al., 
2015 ; Merel et al, p. 110-113 dans ce même numéro) 
pour élargir la détection et l’identification de nouvelles 
substances présentes dans les milieux aquatiques, ainsi 
qu’aux produits de transformation de ces substances. 
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Évaluation des tendances de contamination
dans les sédiments

La directive cadre européenne sur l’eau (DCE 2000/60/
CE) exige que les États membres surveillent les subs-
tances chimiques pour la définition de l’état chimique 
et de l’état écologique des eaux continentales au niveau 
des différentes masses d’eau ainsi que leur évolution 
au cours du temps. La surveillance des sédiments pour 
l’évaluation de la qualité des masses d’eau est abor-
dée dans la directive fille NQE 2008/105/CE, stipulant 
de procéder à l’analyse tendancielle à long terme des 
concentrations des substances prioritaires hydrophobes. 
Or, l’étape d’échantillonnage des sédiments de surface 
peut être une source de variabilité, en raison de la nature 
des sédiments (granulométrie, minéralogie, concen-
tration en carbone organique particulaire [COP]) qui 
module les concentrations des substances hydrophobes, 
en raison de leur plus grande affinité pour les particules 
fines et/ou la matière organique. De plus, en raison de 
l’alternance de séquences de dépôt et d’érosion en lien 
direct avec l’évolution des conditions hydrologiques 
de la rivière, la représentativité temporelle d’un sédi-
ment de surface échantillonné à un instant donné est 
discutable.

Surveillance de la contamination chimique 
des sédiments dans les cours d’eau : 
pertinence de l’échantillonnage intégratif 
des matières en suspension

Plusieurs études ont montré que l’utilisation des matières en suspension était plus pertinente 
que celle du sédiment pour évaluer la contamination chimique de la matrice sédimentaire. 
Dans cette note, les auteurs préconisent l’utilisation de pièges à particules car ils permettent 
de récupérer une quantité importante de matières en suspension nécessaire aux différentes analyses 
chimiques et d’intégrer la dynamique de la contamination sur la période de déploiement.

Les matières en suspension : 
une alternative aux sédiments de surface

Plusieurs études (Schulze et al., 2007 ; Lepom et al., 
2009 ; Schubert et al., 2012; Yari et al., 2019) ont montré 
que l’utilisation des matières en suspension (MES) était 
plus pertinente que celle du sédiment pour évaluer la 
contamination chimique de la matrice sédimentaire. En 
effet, l’échantillonnage des MES permet : 

• de s’affranchir de l’hétérogénéité de la granulométrie 
et donc des concentrations en contaminants des sédi-
ments de surface prélevés au cours du temps (figure ), 
puisque seules les particules en suspension et donc les 
plus fines sont échantillonnées ;

• de connaitre précisément la date de l’échantillon 
prélevé ;

• d’améliorer les fréquences de quantification. 

Pour prélever les MES, plusieurs méthodes d’échantillon-
nage sont utilisées : l’échantillonnage manuel ou par pré-
leveur automatique d’un volume d’eau suivi d’une filtra-
tion, la centrifugation en continu alimentée par pompage 
dans le cours d’eau, ou l’utilisation d’un piège à parti-
cules immergé in situ ou alimenté par pompage pour 
collecter les MES au cours du temps de déploiement.

Focus

::::::::::::::::::: Sciences Eaux & Territoires n°37 – 2021 

106
Directive cadre européenne sur l’eau 
Bilan de vingt années de recherche pour  
la reconquête de la qualité des masses d’eau 



Le piège à particules : un échantillonnage 
intégratif des matières en suspension 

Dans un cours d’eau hors épisodes de crue, les 
concentrations en MES sont généralement inférieures 
à ~100 mg/L. Pour obtenir une quantité suffisante de 
MES pour l’analyse des différentes substances ciblées 
(> 2 g de poids sec), l’échantillonnage manuel néces-
site de prélever de grands volumes d’eau. L’utilisation 
d’une centrifugeuse en continu peut nécessiter plusieurs 
heures de pompage/centrifugation pour un seul échan-
tillon de MES, et demande un investissement important 
et une certaine technicité, ce qui ne facilite pas son utili-
sation pour un déploiement à large échelle dans le cadre 
d’un réseau de surveillance. Ainsi, les pièges à particules 
représentent une alternative intéressante pour le prélève-
ment des MES. Comparable à une grosse boite en acier 
inoxydable (figure ), avec trois orifices sur chacune 
de deux faces pour permettre à l’eau de circuler, deux 
lames perpendiculaires à l’intérieur du piège permettent 
de casser la vitesse et de faire décanter les particules 
dans le piège. Ces outils, peu chers (< 1000 euros), per-
mettent d’obtenir un échantillon intégratif sur la période 
échantillonnée (une semaine à un mois, typiquement), 
sont faciles d’utilisation et peuvent être déployés à une 
très large échelle. Ces systèmes sont ainsi utilisés dans 
le cadre de réseaux d’observations comme le German 
Environmental Specimen Bank (GESB, depuis 1995 en 
Allemagne ; Schulze et al., 2007) et l’Observatoire des 
sédiments du Rhône 1 (OSR, depuis 2011, France ; Mas-
son et al., 2018).

Représentativité des MES échantillonnées
avec un piège à particules

Alors que la représentativité des MES collectées par pom-
page/centrifugation en continu a déjà été documentée, 
celle des MES collectées par piège à particules soulève 
toujours des questions. En effet, les pièges à particules 
peuvent induire un biais lors de l’échantillonnage, qui se 
traduit en général par une augmentation de la granulo-
métrie (sous-estimation des particules les plus fines). Ce 
biais peut modifier a priori les concentrations des subs-
tances hydrophobes, en raison de leur forte affinité pour 
les particules fines et/ou la matière organique. Dans le 
cadre de l’OSR, une comparaison sur le long terme des 
MES prélevées par piège à particules et par centrifuga-
tion (référence) à la station de Jons sur le Haut-Rhône a 
permis de démontrer que :
• toutes les classes de taille des MES présentes dans
les échantillons de référence sont bien capturées par le 
piège mais la proportion des particules fines (< 10 µm) 
diminue et la proportion des particules les plus grossières 
(> 20 µm) augmente (figure ) ; 
• ce biais granulométrique observé est fortement dépen-
dant du débit de la rivière et donc de la vitesse de cou-
rant. Plus le débit de la rivière augmente, plus la propor-
tion des particules fines des échantillons de piège est 
faible (et inversement pour la proportion des particules 
grossières) par rapport à celle observée dans l’échantillon 
de référence ;

Focus – Surveillance de la contamination chimique des sédiments dans les cours d’eau :  
pertinence de l’échantillonnage intégratif des matières en suspension

1. http://www.graie.org/osr/spip.php?rubrique59 

	Concentrations en plomb (Pb en mg/kg) dans les sédiments de surface  
et dans les matières en suspension (MES) de la Moselle à la station de Sierck 
sur la période 1993-2014 et issues des données du réseau de surveillance 
de l’Agence de l’eau Rhin Meuse (modifié, d’après Yari et al., 2019).

	Photos du piège à particules lors de son déploiement/retrait et distribution 
granulométrique d’un échantillon de matière en suspension collecté 
par piège à particules, par pompage/centrifugation et par prélèvement manuel 
(d’après Dabrin et al., 2019).

• ce biais granulométrique ne semble pas affecter signi-
ficativement les concentrations en COP ni celles en 
mercure (figure Z) ou en PCB (polychlorobiphényles), 
puisque ces concentrations sont similaires quelles que 
soient les méthodes de prélèvement de MES ;
• toutefois, il convient de ne pas généraliser ces résultats 
pour les contaminants puisque ces travaux ont été menés 
à l’échelle d’une seule et même station, représentative 
d’un fleuve, avec ses propres caractéristiques hydrolo-
giques/physiques et pour des MES représentatives de la 
lithologie du bassin versant drainé. 
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Recommandations et perspectives
L’utilisation du piège à particules représente une alterna-
tive intéressante aux prélèvements de sédiments de sur-
face (fraction < 2 mm) pour le suivi spatial et temporel 
de la contamination de la matrice sédimentaire. Le temps 
minimum de déploiement des pièges à particules est fixé 
en fonction des conditions hydrologiques du cours d’eau 
étudié et selon la masse de MES nécessaire pour réali-
ser les analyses de substances chimiques ciblées. Toute-
fois, pour s’affranchir de la mise en place de processus 
de transformation et/ou dégradation dans le piège, il 
convient de le déployer sur des périodes n’excédant pas 
un mois. Ce type d’outil de prélèvement est susceptible 
d’être retourné lors d’épisodes de crues, compromettant 
le piégeage correct des particules. De plus, s’il est mal 
positionné dans le cours d’eau, il peut induire un prélè-
vement de sédiments déposés (particules plus grossières) 
remis en suspension lors d’évènements hydrologiques 
extrêmes. Ainsi, il convient de ne pas les exposer au cou-
rant principal du cours d’eau, à de trop fortes vitesses, 
mais de les déployer de préférence dans des zones abri-
tées en berge. Il est important de déployer les pièges à 
particules dans le premier mètre de la colonne d’eau, 

idéalement fixé à un ponton flottant pour suivre les chan-
gements de niveau de la rivière. C’est donc un outil idéal 
pour un déploiement dans les grands cours d’eau. L’utili-
sation de ce type de piège suggère d’être périodiquement 
vérifiée par comparaison avec des échantillons de MES 
prélevées ponctuellement par centrifugation ou de façon 
manuelle. Il convient également de systématiquement 
caractériser et bancariser la distribution granulométrique 
et les concentrations en COP de ces échantillons. Par 
la suite, l’applicabilité de ce type de piège à particules 
nécessite d’être testée dans les petits cours d’eau et/ou de 
le comparer à d’autres types de pièges. 

Z	Concentrations en mercure (Hg) dans les matières en suspension collectées à la station de Jons (Rhône) entre 2012 et 2016  
par piège à particules (traits rouges) et centrifugation (croix noires). Les boites à moustaches pour le piège à particule 
(à gauche) et pour la  centrifugation (à droite) représentent les concentrations minimum et maximum (cercle noirs), les 1° et 3° 
quartiles (boites), la moyenne (triangle rouge) et la médiane (cercle vert) des concentrations (d’après Masson et al., 2018).

DABRIN, A., MASSON, M., LE-BESCOND C., COQUERY, M., 2019, Représentativité des matières en suspension 
échantillonnées par les pièges à particules dans les cours d’eau, Rapport Aquaref 2018, 27 p., 
 https://www.aquaref.fr/system/files/Aquaref_G2b3-2018-Piege_particules_VF.pdf

LEPOM, P., BROWN, B., HANKE, G., LOOS, R., QUEVAUVILLER, P., WOLLGAST, J., 2009, Needs for reliable analytical 
methods for monitoring chemical pollutants in surface water under the European Water Framework Directive,  
J. Chromatogr., vol. 126, n° 3, p. 302-315, https://doi.org/10.1016/j.chroma.2008.06.017

MASSON, M., ANGOT, H., LE BESCOND, C., LAUNAY, M., DABRIN, A., MIÈGE, C., LE COZ, J., COQUERY, M., 2018, Sampling of 
suspended particulate matter using particle traps in the Rhône River: Relevance and representativeness for the monitoring of 
contaminants, Science of the Total Environment, 637-638, p. 538-549,  https://hal.archives-ouvertes.fr/hal-02015899

SCHUBERT, B., HEININGER, P., KELLER, M., RICKING, M., CLAUS, E., 2012, Monitoring of contaminants in suspended 
particulate matter as an alternative to sediments, TrAC Trends in Analytical Chemistry, vol. 36, p. 58-70,  
 https://doi.org/10.1016/j.trac.2012.04.003

SCHULZE, T., RICKING, M., SCHROTER-KERMANI, C., KORNER, A., DENNER, H.D., WEINFURTNER, K., WINKLER, A., PEKDEGER, A., 
2007, The German Environmental Specimen Bank - sampling, processing, and archiving sediment and suspended particulate matter, 
Journal of Soils and Sediments, n° 7, p. 361-367,  http://dx.doi.org/10.1065/jss2007.08.248

YARI, A.,DABRIN, A., COQUERY, M., 2019, Méthodologie d’évaluation des tendances temporelles de contamination 
dans les sédiments et les matières en suspension des systèmes aquatiques continentaux, Techniques Sciences Méthodes, 
114(6), p. 71-84., https://doi.org/10.1051/tsm/201906071

En savoir plus...

Aymeric DABRIN, Anice YARI, Matthieu MASSON, 
Jérôme LE COZ et Marina COQUERY
INRAE, UR RiverLy, 5 rue de la Doua, CS 20244,  
F-69625 Villeurbanne, France.       
 aymeric.dabrin@inrae.fr 
 anice.yari@sorbonne-universite.fr 
matthieu.masson@inrae.fr 
 jerome.lecoz@inrae.fr 
marina.coquery@inrae.fr

Les auteurs

::::::::::::::::::: Sciences Eaux & Territoires n°37 – 2021 

108
Directive cadre européenne sur l’eau 
Bilan de vingt années de recherche pour  
la reconquête de la qualité des masses d’eau 



©  A. Gruat - INRAE

Prélèvement de matières en suspension pour la surveillance 
de la contamination chimique des sédiments dans le Rhône. 
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Vers une surveillance chimique des eaux
par analyse non-ciblée

Adoptée en 2000, la directive cadre sur l’eau (DCE) intro-
duisait l’objectif de bon état écologique et de bon état 
chimique pour les masses d'eau de surface. En pratique, 
cela consiste à œuvrer pour obtenir une diminution de 
la pollution des eaux à travers le suivi de substances 
ou micropolluants (quarante-cinq aujourd’hui selon la 
directive 2013/39/EU) considérés comme prioritaires en 
raison de leur toxicité et de leur concentration dans les 
milieux aquatiques. Pour les micropolluants organiques, 
la spectrométrie de masse selon une approche dite 
«ciblée» est la technique analytique la plus utilisée en 
raison de sa grande robustesse, sensibilité et spécificité 
(Escher et al., 2020). Cependant, cette approche ciblée 
permet de détecter uniquement des micropolluants orga-
niques sélectionnés au préalable et pour lesquels un 
étalon analytique est disponible. Afin de réviser la liste 
de substances prioritaires pour considérer de nouveaux 
micropolluants organiques pertinents plus ou moins 
connus et ubiquistes, ainsi que les éventuels produits de 
transformation des substances rejetées dans les milieux 
aquatiques, une méthode d’exploration plus globale et 
sans a priori, dite non-ciblée, est nécessaire.

Intérêt pour la directive cadre européenne  
sur l’eau de l'analyse chimique non-ciblée  
de micropolluants organiques dans les milieux 
aquatiques

Dans cette note, les auteurs font le point sur une méthode d’exploration non-ciblée permettant 
de détecter de nouveaux micropolluants organiques et les éventuels produits de transformation 
des substances rejetées dans les milieux aquatiques. L’analyse exhaustive et sans a priori 
d'échantillons collectés dans les milieux aquatiques (eaux, sédiment et biote) par cette approche 
en fait un outil complémentaire à l’analyse ciblée et précieux pour la surveillance dans le cadre 
de la directive cadre européenne sur l’eau. 

Principe de l'analyse non-ciblée 
La chromatographie liquide ou gazeuse assure la sépa-
ration des micropolluants organiques présents dans 
un échantillon. En effet, selon ses propriétés physico-
chimiques, chaque micropolluant traverse la colonne 
chromatographique en un temps spécifique appelé 
temps de rétention. Ensuite, la spectrométrie de masse 
assure l’ionisation et la détection des micropolluants 
selon leur rapport masse/charge communément désigné 
m/z. Tandis que l’analyse ciblée est généralement quan-
titative et fondée sur la spectrométrie de masse à basse 
résolution permettant uniquement la détection des m/z 
de micropolluants organiques présélectionnés, l’analyse 
non-ciblée est généralement qualitative et fondée sur 
l’utilisation de la spectrométrie de masse à haute résolu-
tion (HRMS) permettant la détection exhaustive des m/z 
sans a priori. De plus, la haute résolution en HRMS per-
met de discriminer des composés dont les masses sont 
très proches alors que ceux-ci seraient indiscernables par 
la spectrométrie de masse conventionnelle utilisée pour 
l’analyse ciblée. Le résultat d’une analyse non-ciblée en 
HRMS consiste donc en une liste des signaux détectés 
et caractérisés chacun par un rapport m/z, un temps de 
rétention et une intensité. Selon le type d’échantillon 
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analysé, le nombre des signaux détectés peut varier de 
plusieurs centaines à plusieurs dizaines de milliers. Pour 
obtenir davantage d’information, certains instruments 
utilisés en HRMS peuvent également fragmenter les 
micropolluants organiques en provoquant leur collision 
avec un gaz neutre afin d’enregistrer aussi les signaux 
des fragments. Cette information supplémentaire permet 
d’augmenter le niveau de confiance des résultats lors 
de l’identification des micropolluants (Schymanski et 
al., 2014). En effet, la fragmentation d’un micropolluant 
complète l’information relative au rapport masse/charge 
et au temps de rétention car elle représente sa signature 
spécifique.
L’analyse non-ciblée en HRMS génère donc un volume 
de données très important dont le traitement nécessite 
une approche particulière selon l’objectif recherché 

Focus – Intérêt pour la directive cadre européenne sur l’eau de l'analyse chimique  
non-ciblée de micropolluants organiques dans les milieux aquatiques

	Représentation schématique simplifiée de l’analyse d’un échantillon d’eau par une approche non-ciblée, des données obtenues  
et de leur traitement (identification de micropolluants et génération d’empreinte chimique).

(Bergé et al., 2018 ; Pourchet et al., 2020 ; Soulier et 
al., 2021 ; Tian et al., 2020). D’une manière générale, 
trois stratégies sont employées. La première, et la plus 
fréquemment employée, dite « analyse suspectée », 
consiste à rechercher les micropolluants organiques tels 
que des résidus pharmaceutiques, des biocides ou des 
produits de transformation déjà parfaitement caractéri-
sés dont la présence dans les eaux est plausible. Pour ce 
faire, les données acquises sont confrontées à des librai-
ries de spectres contenant les signatures spécifiques
d’un certain nombre de micropolluants (figure  ). 
Ces librairies de spectres sont commercialisées par les 
fournisseurs de spectromètres de masse à haute réso-
lution ou développées par chaque utilisateur selon ses 
besoins. D’autres librairies de spectres sont également
disponibles en libre accès sur internet comme par 
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exemple MassBank (https://massbank.eu/MassBank/) 
ou mzCloud (https://www.mzcloud.org). La seconde 
stratégie, dite « analyse structurale », consiste à étu-
dier en détails les signaux demeurant inconnus afin 
d’identifier les micropolluants organiques associés. Par 
exemple, grâce à la précision de la masse mesurée, la 
formule brute d’un micropolluant organique inconnu 
peut être déterminée. Ensuite, l’examen détaillé de 
la fragmentation de ce micropolluant peut conduire 
à la proposition d’une structure. Cette approche est 
fréquemment employée afin d’identifier de nouveaux 
produits de transformation d’un micropolluant connu 
(Tian et al., 2020). La troisième stratégie, dite «analyse
d’empreinte chimique», consiste à examiner les don-
nées acquises dans leur ensemble sans tenter d’identi-
fier les micropolluants organiques associés (figure ). 
Cette approche permet d’observer la variation de la 
composition de l’eau le long d’une rivière ou durant le 
traitement des eaux usées. L’application d’outils statis-
tiques permet alors un examen approfondi des données. 
Une analyse cluster permet, par exemple, de grouper 
les micropolluants dont l’abondance relative évolue 
de manière similaire entre les différents échantillons 
comparés et d’aboutir à l’identification de nouveaux 
marqueurs de sources de contamination. L’utilisation 
et le développement de la HRMS pour des applica-
tions environnementales sont renforcés par les travaux 
de collectifs comme le réseau européen NORMAN
(https://www.norman-network.com) auquel les cher-
cheurs d’INRAE contribuent activement.

Intérêt de l'analyse non-ciblée
pour la directive cadre européenne sur l'eau

L’analyse exhaustive et sans a priori des milieux aqua-
tiques (eaux/sédiment/biote) par l’approche non-ciblée 
en fait un outil complémentaire à l’analyse ciblée et pré-
cieux pour la surveillance DCE (figure ) car :
• le nombre de micropolluants organiques considérés
passe de quelques dizaines lors d’une analyse ciblée à 
plusieurs milliers lors d’une analyse non-ciblée, sous 
réserve que les techniques de préparation d’échantillons 

avant analyse soient adaptées. De plus, le coût analy-
tique n’est pas affecté pour une telle recherche purement 
qualitative car, hormis quelques composés traceurs pour 
le dopage des échantillons, l’analyse suspectée permet 
de s’affranchir de l’acquisition d’étalons analytiques 
très coûteux. Cependant, le temps lié au retraitement 
des données en analyse non-ciblée peut augmenter de 
manière très significative en fonction de la robustesse du 
protocole ou «workflow» utilisé. En ce sens, le retour
d’expérience de douze laboratoires français membres du 
GT NTS permet de clarifier les pratiques et les précau-
tions à considérer lors de la réalisation d’analyses non-
ciblées pour la recherche de composés suspects dans les 
échantillons environnementaux (Soulier et al., 2021). 
D’une manière générale, la surveillance d’un nombre de 
micropolluants organiques grandement élargi dans les 
eaux de surface et dans les rejets contribuera à la mise à 
jour des substances prioritaires pour la DCE ;
• chaque micropolluant observé peut donner lieu (en 
fonction de sa fréquence de détection, sa concentration 
et sa toxicité) à la recherche de ses éventuels produits de 
transformation qui demeurent généralement méconnus 
et négligés mais sont parfois tout aussi actifs que la molé-
cule mère (Kern et al., 2009) ;
• l’empreinte chimique de chaque échantillon est enregis-
trée et archivée. L’analyse non-ciblée permet donc de créer 
une large « banque d’échantillons virtuelle » disponible 
ultérieurement pour une analyse rétrospective, par exemple 
grâce à l’utilisation de librairies de spectres de micropol-
luants (https://www.norman-network.com/nds/). 

	Apport potentiel de l’analyse non-ciblée en complément de l’analyse ciblée pour la directive cadre européenne sur l'eau (DCE).
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évaluation de l’état écologique des plans 
d’eau, imposée par la directive cadre euro-
péenne sur l’eau (DCE), repose majoritaire-
ment sur les données acquises in situ par les 
États membres dans le cadre des réseaux de 
surveillance réglementaires. Les méthodes 

traditionnelles de surveillance, bien que déjà riches 
d’information, ne donnent néanmoins qu’une vision 
partielle dans le temps et dans l’espace des caractéris-
tiques des milieux et des pressions qu’ils subissent. Ce 
manque d’information peut ainsi conduire à une évalua-
tion erronée de l’état écologique (Soulignac et al., 2016; 
encadré ), avec un impact potentiel sur la robustesse 
des programmes de mesures et de gestion. Par ailleurs, en 
France, seuls les plans d’eau de plus de cinquante hec-
tares sont concernés par la surveillance réglementaire.
Intensifier la surveillance avec les méthodes actuelles 
étant peu envisageable financièrement, la télédétection 
satellitaire offre des potentialités remarquables (Papa-
thanasopoulou et al., 2019) pour compléter les données 

Quand la surveillance des plans d’eau 
prendra de la hauteur

Les outils du spatial, qui ne cessent de progresser, apparaissent aujourd’hui incontournables pour 
compléter efficacement et à moindre coût les programmes de surveillance des paramètres ciblés 
par la directive cadre sur l’eau. Plusieurs paramètres peuvent être suivis, comme la température 
de l’eau, la transparence, la concentration en chlorophylle-a ou le marnage. Cet article propose 
un aperçu des avancées françaises récentes pour caractériser ces paramètres, à partir de satellites 
d’intérêts au travers notamment des travaux conduits dans les centres d’expertise scientifique 
du Pôle national de données et services dédié aux surfaces continentales (THEIA).

L'
insitu à moindre coût et consolider ainsi l’évaluation de 
l’état écologique des plans d’eau.
Aujourd’hui, les nouvelles générations de satellites dont 
les produits sont accessibles gratuitement, offrent un très 
bon compromis entre la précision géographique au sol 
(résolution spatiale) et la fréquence de revisite (résolution 
temporelle), adapté aux plans d’eau ciblés par la mise en 
application française de la DCE et au suivi de leurs dyna-
miques saisonnières. La sensibilité des capteurs embar-
qués par ces satellites (résolution radiométrique) et leur 
capacité à décrire les caractéristiques des cibles au sol 
(résolution spectrale) ont également progressé, bien que 
la plupart d’entre eux ne soient pas dédiés exclusive-
ment à l’observation des eaux intérieures. Les satellites 
aux capteurs dédiés (exemple Sentinel-3 et MODIS à 
300 et 250 m respectivement) restent quant à eux trop 
approximatifs spatialement pour cet exercice et les plus 
résolus spatialement présentent des performances radio-
métriques et spectrales limitées et un temps de revisite 
trop faible pour assurer une surveillance adéquate.
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Quand la surveillance des plans d’eau prendra de la hauteur

	Articles publiés par année dans le domaine 
de la télédétection des eaux continentales. 
La moyenne du nombre de citation correspond à la moyenne 
de la somme des citations sur le nombre d’année
de tous les papiers depuis leur date de publication 
(d’après Topp et al., 2020).

Satellite Couverture 
temporelle

Résolution 
temporelle moyenne

Résolution 
spatiale Capteur Type de capteur * Résolution 

spectrale
Paramètre(s) 

mesurables(s)**

LANDSAT 4-7 1982-présent 16 jours 30-120 m TM /ETM+ Optique & IRT 8 bandes
0,45-2,35 µm

chla, mes, 
ds, temp

LANDSAT 8 2013-présent 16 jours 30-100 m OLI & TIRS Optique & IRT 11 bandes
0,43-12,51 µm

chla, mes, 
ds, temp

SENTINEL-2 2015-présent 5 jours 10-60 m MSI Optique 13 bandes
0,43-2,29 µm

chla, mes, 
ds, mar

SENTINEL-1 2015-présent 6 jours ~ 5-90 m C-SAR Radar 5,355-
5,455 GHz mar

SWOT Lancement 
en 2022

1 à 4 visites sur un 
cycle de 21 jours 50 m karin Interféromètre 

Radar
35,65-

35,85 GHz mar

TRISHNA Lancement 
en 2024 3 jours 57-90 m IRT IRT 4 bandes 

8,5-12,1 µm temp

	Caractéristiques des principaux satellites pour l’étude des plans d’eau DCE et paramètres potentiellement mesurables.
La résolution temporelle correspond au temps de revisite d’une même cible ; la résolution spatiale correspond à la taille du pixel ou de l’empreinte au sol ; 
la résolution spectrale correspond au nombre de bandes et à la plage de longueurs d’onde couverte.

* IRT = infrarouge thermique ; ** chla = concentration chlorophylle-a, mes = concentration en matières en suspension, ds = transparence (profondeur du disque de 
secchi), temp = température de surface de l’eau, mar = marnage.

Les travaux de Soulignac et al. (2016) montrent que l’évaluation DCE 
de l'état des plans d’eau est significativement sensible aux dates 
des échantillonnages et à leur localisation (généralement quatre dates 
tous les trois ans par plan de gestion de six ans à l’aplomb du point 
le plus profond du lac). Pour quantifier le biaislié à la variabilité 
temporelle (partie gauche de la figure), les auteurs ont analysé 
la sensibilité de la classe d’état pour différentes combinaisons de quatre 
dates, tirées aléatoirement dans les fenêtres temporelles du protocole 
d’échantillonnage, sur des lacs suivis plus régulièrement
(une à deux fois par mois). Pour quantifier l’effet de la localisation 
(partie droite de la figure), les états écologiques possibles
sur l’ensemble du lac ont été calculés au pas journalier, 
d’après les résultats d’une modélisation de la qualité de l’eau 
sur un plan de gestion. Les résultats sont illustrés ci-contre sur le lac 
Léman pour les paramètres chlorophylle-a et transparence.
Par exemple, l’état évalué comme moyen en 2010 aurait été évalué 
médiocre en 2012 et 2014 pour la chlorophylle-a. Pour le paramètre 
transparence, dans les prédictions les plus pessimistes, la structure 
spatiale peut engendrer des évaluations différentes selon la localisation 
du point de surveillance.

	Une évaluation de l’état écologique 
des plans d’eau sensible ?

Pour la variabilité temporelle, la barre horizontale des boites à moustache représente 
la médiane des états possibles. Pour la variabilité spatiale, 
la discrétisation A donne les résultats des prédictions les plus pessimistes 
sur la période (2010-2016), la discrétisation B les plus optimistes.

Plusieurs paramètres soutenant la mise en œuvre de la 
DCE peuvent ainsi être suivis, comme la température de 
l’eau, la transparence, la concentration en chlorophylle-
a ou le marnage. Compte tenu des fortes potentialités, 
la littérature internationale sur ce sujet est florissante 
(figure). Cet article se propose de présenter un aperçu 
des avancées françaises récentes en recherche et déve-
loppement pour caractériser ces paramètres, à partir 
des satellites d’intérêts mentionnés dans le tableau , 
au travers notamment des travaux conduits dans les 
Centres d’expertise scientifique (CES) du Pôle national 
de données et services dédié aux surfaces continentales 
(THEIA).

	Articles publiés par année dans le domaine 
de la télédétection des eaux continentales. 
La moyenne du nombre de citation correspond à la moyenne 
de la somme des citations sur le nombre d’année
de tous les papiers depuis leur date de publication 
(d’après Topp et al., 2020).
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La température de l’eau : 
IRT Landsat et TRISHNA

La température joue un rôle essentiel et structurant dans 
le fonctionnement des écosystèmes lacustres. Elle consti-
tue par ailleurs l’un des paramètres physico-chimiques 
à prendre en compte pour l’évaluation de l’état éco-
logique des plans d’eau au titre de la DCE, parmi les 
paramètres physico-chimiques généraux dits « soute-
nant la biologie ». Aucun indicateur n’existe pourtant 
aujourd'hui pour ce paramètre en France, et à notre 
connaissance dans les autres États membres, pour les 
plans d'eau. Ceci s'explique par un besoin d'informa-
tions détaillées sur la dynamique spatiale (horizontale 
et verticale) et temporelle des structures thermiques, y 
compris durant la période de mélange hivernale (période 
clé pour l’apport en oxygène dans les parties profondes 
des plans d’eau). Le réseau national thermie (RNT) plans 
d’eau a été déployé dans l’objectif de combler ce besoin, 
mais le nombre de sites échantillonnés n’est pas encore 
suffisamment représentatif de la diversité nationale et il 
n’offre pas de vision spatialisée des structures thermiques 
horizontales. La télédétection peut contribuer, par cou-
plage avec la modélisation, à enrichir les informations 
acquises.
Vue de l’espace, l’estimation de la température de sur-
face de l’eau est mesurable à partir de la télédétection 
infrarouge thermique (IRT) (encadré ). Le programme 
satellitaire Landsat fournit depuis les années 1980 une 
série continue d’images dans l'IRT qui nous permet 
aujourd’hui de disposer de chroniques long terme, à cent 
mètres de résolution spatiale, à raison d’une mesure tous 
les seize jours dans des conditions d'acquisition idéales 

(absence de nuage). Dans le cadre du CES «Tempéra-
ture de surface et émissivité », le pôle « Écosystèmes 
lacustres » (ECLA, OFB-INRAE-USMB) produit des 
images de température sur l’ensemble des surfaces en 
eaux continentales de France métropolitaine et d’Outre-
mer visibles par l’imagerie Landsat. Cette production 
mise à jour annuellement est diffusée sur la plateforme 
de données du pôle ECLA (https://data.ecla.inrae.fr/) et 
très prochainement sur celle du pôle THEIA. La méthode, 
qui consiste à corriger des effets atmosphériques l’éner-
gie émise dans l'IRT par les surfaces en eau, est réguliè-
rement validée à partir des données in situ historiques 
de la surveillance et des réseaux complémentaires. Cette 
validation repose actuellement sur une centaine de lacs. 
L’erreur moyenne sur l’estimation de la température de 
surface de l’eau est de ± 1,2 degrés Celsius (Simon etal., 
2014 ; Prats et al., 2018). Dans les années à venir, cette 
télésurveillance sera complétée par les observations 
du satellite TRISHNA (Thermal infraRed Imaging Satel-
lite for High-resolution Natural resource Assessment) 
qui permettra de gagner notamment en résolution spa-
tiale (50 m) et temporelle (revisite tous les trois jours) 
(tableau ).

Les informations sur l’évolution temporelle et la distribu-
tion spatiale des températures de surface des plans d’eau 
fournies par la télésurveillance permettent de calibrer 
des modèles thermodynamiques des plans d’eau fran-
çais (Prats et al., 2020 ; figure ). Ces modèles, prédisant 
les structures thermiques au pas de temps journalier sur 
l’ensemble de la colonne d’eau, contribueront à terme 
à la définition de valeurs seuils pour un indicateur DCE 
sur la température.

Quand la surveillance des plans d’eau prendra de la hauteur

Tout corps émet un rayonnement 
électromagnétique à sa surface 
(premiers micro-mètres = température de peau), 
dont la distribution spectrale dépend 
de la température. Plus un corps est chaud, plus 
son pic de rayonnement a lieu vers les courtes
longueurs d’onde, la température étant 
inversement proportionnelle à la longueur 
d’onde. Les températures des surfaces terrestres 
(entre − 50 et + 50 °C) sont visibles dans 
le domaine de l’infrarouge thermique (IRT). 
La relation entre la distribution spectrale 
de la lumière et la température est bien 
connue pour les corps noirs. Un corps noir est 
un objet théorique qui absorbe parfaitement 
toute la lumière reçue, sans en réfléchir ni en 
transmettre. Dans l’IRT, la distribution spectrale 
de la lumière de l’eau est identique à celle d’un 
corps noir mais dans un degré moindre (à 98 % 
environ). Ce sont ces propriétés physiques qui 
rendent possible la mesure de la température
de peau, très bien reliée à la température 
de surface des plans d’eau (Prats et al., 2018). 
L’observation satellitaire est réalisée 
dans la fenêtre IRT comprises entre 8-14 µm 
pour limiter l’interférence 
avec les rayonnements atmosphériques, 
même si des corrections restent nécessaires notamment en présence de vapeur d’eau. 
La figure ci-dessus illustre les différents rayonnements captés dans l’IRT au-dessus de l’eau.

	Qu’est-ce que la télédétection irt
pour la mesure de température de surface de l’eau ?
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	Caractérisation thermique du lac de Sainte-Croix :  (a) chronique de température de peau dérivée de l’imagerie satellitaire
IRT Landsat (en bleu les températures moyennes à l'échelle du lac et en gris les extremums) ; (b) températures à la surface 
au 30 août 2015 ; (c) chronique temporelle des profils de température de surface (en rouge) et du fond (en bleu) au pas journalier 
par le couplage modélisation et télédétection.

La transparence et la chlorophylle-a : 
imagerie Landsat et Sentinel-2

La transparence de l’eau est un paramètre physico-
chimique couramment utilisé pour estimer la qualité 
de l’eau et intervient dans l’évaluation réglementaire de 
l’état écologique des plans d’eau. Elle est habituellement 
estimée sur le terrain à partir de mesure de la profondeur 
de disparition du disque de Secchi. La concentration 
en chlorophylle-a (chla) intervient directement dans le 
calcul d’un des indicateurs biologiques pour la DCE, 
l’IPLAC (indice phytoplanctonique lacustre) en tant que 
proxy de l’abondance du phytoplancton. Le protocole 
standardisé d'échantillonnage pour l’IPLAC préconise 
une mesure intégrée sur la zone euphotique (zone 
superficielle dans laquelle pénètre la lumière), soit en 
laboratoire à partir d’un échantillon prélevé in situ, soit 
directement in situ à l’aide de sondes fluorimétriques.

Ces deux paramètres, parfois soumis à des phéno-
mènes locaux et susceptibles d’évoluer ou de présenter 
des événements très ponctuels dans le temps, ne sont 
cependant mesurés qu’en un seul point du lac, géné-
ralement sur deux années par plan de gestion de six 
ans. Vue de l’espace, ces paramètres sont mesurables 
de manière intégrée par télédétection de la couleur de 
l’eau (encadré Z) sur la zone euphotique.  Des efforts 
de R&D restent à fournir pour utiliser à terme cet outil 
dans la surveillance DCE, notamment pour gagner en 
généricité et en précision. Trois défis sont actuellement 
identifiés par la communauté.

Le premier défi consiste à démêler le signal sortant de 
l’eau des autres signaux perturbateurs arrivant au capteur 
satellitaire (encadré Z). C’est à partir de ce signal que 
sont déduits les différents paramètres liés aux matières 
colorées, dont la transparence et la concentration en 
chla. Le CES « Couleurs des eaux continentales » a déve-
loppé l’algorithme GRS (Harmel et al., 2018) qui prend 
notamment mieux en compte les effets du reflet du soleil 
sur la surface de l’eau. Des progrès restent à apporter sur 
la quantification des aérosols et les effets d’environne-
ment (Pahlevan et al., 2021).
Le second défi réside dans la localisation des pixels 
correspondant exclusivement à l’eau, c’est-à-dire pour 
lesquels le fond n’est pas visible et qui ne sont pas dans 
l’ombre des nuages. La méthode la plus utilisée repose le 
seuillage d’un indice de détection d’eau, comme le Nor-
malized Difference Water Index, implémenté dans GRS. 
Elle donne des résultats satisfaisants mais des confusions 
persistent notamment avec les ombres de nuage. Les 
méthodes basées sur l’intelligence artificielle, comme 
l’algorithme WaterDetect (Cordeiro et al., 2021), sont 
actuellement testées.
Le troisième défi vise à traduire le signal sortant de l’eau 
capté par les satellites en paramètres de qualité. Plusieurs 
approches sont possibles (Mishra et al., 2017) : en reliant 
directement le signal aux mesures in situ du paramètre 
recherché sur un échantillon de sites (approche empi-
rique) ou en reliant les paramètres optiques des consti-
tuants de l’eau au signal satellitaire par modélisation 
(approche analytique). Alors que l’approche empirique 
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est simple à réaliser mais peu générique car dépendante 
de l’échantillon, l’approche analytique est à l’inverse 
plus générique mais plus complexe à mettre en œuvre 
compte tenu des données optiques nécessaires au calage 
des modèles. Pour réaliser ce compromis entre généricité 
et spécificité, le CES construit actuellement, sur la base 
d’une typologie de la couleur de l’eau (Spyrakos et al., 
2018 ; Neil et al., 2019), un portefeuille d’algorithmes 
adaptés à la diversité des milieux aquatiques rencon-
trés dans les eaux intérieures françaises permettant de 
calculer chacun des paramètres. La figure Z illustre un 
exemple de résultat obtenu pour la transparence et la 
concentration en chla sur le lac d’Annecy (Haute-Savoie) 
avec les algorithmes dédiés à ce type d’eau.

Le marnage : imagerie Sentinel-1 & 2 
et altimétrie SWOT

Les fluctuations du niveau d’eau des plans d’eau (mar-
nage) impactent fortement le fonctionnement des éco-
systèmes lacustres et la biodiversité qu’ils abritent. Du 
point de vue de la DCE, le marnage est une caracté-
ristique prise en compte dans les règles de typologie 

La couleur de l’eau est liée à la présence de matières colorées dans la colonne d’eau qui vont interagir avec la lumière provenant du soleil 
par des processus d’absorption et de diffusion. Les plans d’eau oligotrophes (peu productifs) sont souvent de couleur bleue, en raison 
de la prépondérance de la rétrodiffusion de la partie bleue du spectre lumineux par les molécules d’eau et de l’absorption de l’eau dans 
les autres parties du spectre. Ce processus se complexifie lors de la présence combinée d’autres matières colorées. Les plans d’eau plus 
eutrophes ont généralement des teintes vertes liées à la présence importante de chlorophylle-a (pigment principal du phytoplancton), 
qui absorbe les parties bleue et rouge du spectre. De nombreux lacs contiennent également de la matière organique dissoute colorée,
des matières minérales ou encore du phytoplancton contenant des pigments spécifiques (la phycocyanine des cyanobactéries par 
exemple), offrant ainsi une palette de couleurs diversifiée. Au niveau du capteur satellitaire, l’information sortant de l’eau est perturbée à 
la fois par la lumière diffusée par les molécules et les aérosols atmosphériques, par la lumière reflétée directement par la surface
de l’eau (effet miroir) et par les cibles environnantes (phénomènes d’adjacence). La figure ci-dessous schématise les différentes 
informations captées par le satellite au-dessus de l’eau. À noter que la couleur de l’eau dépend également de la lumière réfléchie
par le fond, cependant les zones impactées ne sont pas étudiées en télédétection couleur de l’eau.

Z	Qu’est-ce que la télédétection couleur de l’eau ?

Z	Cartographie sur le lac d’Annecy (74) 
à partir de l’imagerie Sentinel-2 (10 m) de la transparence 
(profondeur de Secchi) à gauche, le 03 août 2016 ;
et de la concentration en chlorophylle-a à droite le 7 juillet 2018.

Quand la surveillance des plans d’eau prendra de la hauteur
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des plans d’eau. Pour les masses d’eau fortement modi-
fiées, il constitue également une contrainte technique 
obligatoire à considérer pour l’évaluation du potentiel 
écologique. Par ailleurs il intervient dans le calcul de 
l'indice LHYMO, en cours de finalisation, qui propose 
une l’évaluation globale de l'état hydromorphologique 
des plans d’eau.
Malgré ces nécessités réglementaires, le marnage des 
lacs est généralement très peu documenté. S’il est pour-
tant suivi finement sur les retenues gérées, la donnée 
reste difficilement accessible. Les méthodes d’observa-
tion directe du niveau de l’eau ne permettent pas quant 
à elles de disposer de mesures suffisamment fréquentes 
pour caractériser correctement ces fluctuations, en par-
ticulier pour les plans d’eau les plus difficiles d’accès. La 
pose d’enregistreurs automatiques à haute-fréquence est 
une alternative envisageable mais trop coûteuse pour la 
surveillance nationale.
Pour combler ce manque de données, la télédétection 
offre deux possibilités de mesure du marnage : une 
mesure directe par altimétrie radar et une mesure au tra-
vers du suivi des variations de superficie des surfaces 
en eaux, directement reliées aux variations de hauteurs 
d’eau (encadré [).
L’altimétrie radar est déjà utilisée de manière opéra-
tionnelle pour le suivi du marnage des grands lacs et 
fleuves au travers de la base de données Hydroweb 
(http://hydroweb.theia-land.fr/). Néanmoins, les pré-
cisions géographiques au sol des altimètres actuels ne 
permettent pas de couvrir les plans d’eau français (seul le 
lac Léman est actuellement documenté dans Hydroweb). 
L’arrivée imminente de l’altimètre radar SWOT (prévu 
en 2022) améliorera sensiblement cette couverture, avec 
une mesure altimétrique centimétrique rendue possible 
sur toute surface en eau de largeur supérieure à 100 m, 
voire 50 m. La majorité des plans d’eau ciblés par la mise 

Quand la surveillance des plans d’eau prendra de la hauteur

Le marnage peut être mesuré de façon directe par 
l’altimétrie radar satellitaire. Cette technique active 
consiste à mesurer le temps de retour d’une onde très 
haute fréquence (environ 13 GHz) émise depuis
 le satellite. Le temps de retour dépend de l’altitude 
du satellite et de l’altitude de la cible au sol. 
L’altitude du satellite étant connue de façon précise
à tout instant grâce aux instruments embarqués,
il est possible de calculer l’altitude de la cible au sol. 
Si la cible se trouve intégralement contenue dans 
l’emprise de l’onde, la précision de la mesure 
atteindra le décimètre. Dans le cas contraire, 
la mesure sera bruitée par les cibles environnantes, 
diminuant ainsi le niveau de précision.

Le marnage peut également être indirectement 
mesuré par le suivi de l’évolution des surfaces
en eau. L’évolution des superficies est en effet reliée 
géométriquement aux variations du niveau 
de l’eau. Plus la pente est douce, plus les variations 
de superficies sont détectables pour des marnages 
de faible amplitude. L’extraction des surfaces
en eau peut être réalisée par traitement de l’imagerie 
optique ou radar (voir figure ci-contre). 
Les deux informations complémentaires permettent 
de gagner en fréquence de revisite, d’autant plus
que la télédétection radar permet d'obtenir 
une information même en présence de nuages.

[	Quelles méthodes de télédétection pour le suivi du marnage ?

[	Cartographie de la couverture des plans d’eau DCE par le satellite SWOT.

en application française de la DCE pourront donc être 
suivis par SWOT, avec une fréquence a minima hebdo-
madaire pour près de la moitié d'entre eux (figure [).
Le suivi en parallèle des superficies des surfaces en 
eau, par imagerie optique et/ou radar, renforcera cette 
télésurveillance dans le temps et permettra de caracté-
riser des systèmes de plus petites tailles. Les travaux de 
Simon et al. (2015) ont montré qu’avec des images de 
résolution spatiale inférieure ou égale à 10 m, la préci-
sion de la mesure du marnage est conservée par rapport 
aux résolutions plus fines. Cependant, la performance 
de cette méthode reste dépendante de la morphologie 
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des berges : plus la pente est importante, moins les varia-
tions de superficies sont détectables à marnage équiva-
lent. Cette analyse de performance reste à mener sur le 
territoire français. Celle-ci sera facilitée par l'accès aux 
produits des surfaces en eau du CES « Cartographie et 
suivi des surfaces en eau» (figure \), issues notamment 
du couplage de l’imagerie radar Sentinel-1 et l'imagerie 
optique Sentinel-2, qui sont actuellement en cours d’éva-
luation et seront diffusés fin 2021 sur la future plateforme 
HYDROWEB-NG dédiée aux données issues du spatial 
sur les hydrosystèmes.

Conclusion
Les outils du spatial, qui ne cessent de progresser, appa-
raissent aujourd’hui incontournables pour compléter 
efficacement et à moindre coût les programmes de sur-
veillance, notamment réglementaires. À très court terme, 
la télésurveillance offrira une vision plus détaillée dans 
le temps et dans l’espace (distribution horizontale) de 
la température de l’eau, la transparence, la concentra-
tion en chlorophylle-a et permettra de mieux suivre le 
marnage. Elle complétera ainsi les mesures réalisées in 
situ, qui resteront néanmoins indispensables, à la fois 
pour rendre compte de la dimension verticale de cer-
tains paramètres, comme la température et la concentra-
tion de la chlorophylle-a et pour continuer de collecter 
les nombreuses informations nécessaires à l’évalua-

\	Produit superficie en eau du CES « Cartographie et suivi des surfaces en eau » sur une tuile Sentinel-1
(10 m, une image tous les trois jours) pour l’année 2019 (le zoom en bas à gauche concerne la retenue de Mont-Cenis en Savoie). 
Le dégradé du rouge vers le bleu donne une indication de la fréquence de détection des pixels en eau sur l’année 
(en rouge pour les fréquences les plus basses, en bleu pour les fréquences les plus hautes).

tion, aujourd’hui difficilement estimables par imagerie 
(richesse spécifique et biomasse du phytoplancton par 
exemple). En outre, le recours à la télésurveillance agran-
dira le champ de suivi de ces paramètres aux lacs de 
taille plus modeste (< 50 ha), qui concentrent eux aussi 
de nombreux enjeux environnementaux et sociétaux. 
Des efforts en R&D restent néanmoins à fournir. Ces 
efforts sont variables en fonction du paramètre étudié : 
alors que pour la température, les séries temporelles sont 
déjà en production sur le territoire national, des tests de 
performances doivent être conduits pour la transparence 
et la chlorophylle-a, et la phase de prototypage vient de 
débuter pour le marnage. Les équipes scientifiques asso-
ciées aux différents CES du pôle THEIA («Température 
de surface et émissivité», «Couleurs des eaux continen-
tales », « Cartographie et suivi des surfaces en eau » et 
«Hauteur des lacs et des rivières»), participent, avec la 
communauté internationale aussi bien marine que conti-
nentale, à ces efforts. Dans cet exercice, la collecte de 
données de terrain de qualité est indispensable pour le 
développement des algorithmes et la qualification des 
produits issus du spatial (encadré \). Mais déjà, pour 
qu’à terme cette nouvelle information soit utilisée plei-
nement dans le processus de surveillance voire d’éva-
luation, il est indispensable que la sphère scientifique 
s’empare de ces données plus riches dans le temps et 
dans l’espace et réfléchisse à la manière de les exploiter 
en complément des mesures in situ. 
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Malgré les progrès grandissant du spatial, 
les investigations de terrain resteront nécessaires, 
particulièrement pour récolter les données nécessaires 
à la calibration des algorithmes (corrections 
atmosphériques, estimation des paramètres) 
et à la validation des produits images (détermination 
et quantificationdes erreurs). Cet exercice, dit « cal/val », 
reste un défi majeur en télédétection des eaux intérieures 
et requiert des données aussi bien optiques (réflectance 
sortant de l’eau, absorption et diffusion du signal dans 
la colonne d’eau) qu’écologiques (e.g. transparence, 
température, concentrations en pigments) acquises 
avec précision et dans des conditions d’échantillonnage 
comparables à celles des satellites (aussi bien dans 
le temps et dans l’espace horizontal et vertical). 

Compte tenu de la difficulté de collecter une telle donnée 
de manière exhaustive sur les différents plans d’eau, 
des bases de données fédératrices, comme le projet 
LIMNADES (Lake Bio-optical Measurements and Matchup 
Data for Remote Sensing) au niveau international, 
ou le projet TELQUEL (TELédétection de QUalité Écologique 
des Lacs) en France, émergent et feront référence dans 
les années à venir. Des plateformes de mesure flottantes 
lacustres voient également le jour. Elles seront à même 
de collecter ces différentes données quasiment en continu
(très haute-fréquence, cf. l’exemple ci-contre de la station 
LéXPLORE sur le lac Léman ; 
source : https://lexplore.info/picture/). 

En attendant, la plupart des études, notamment 
de benchmarking des algorithmes ou faisant appel 
aux approches d’intelligence artificielle, continuent 
de se baser essentiellement sur les données de qualité 
d’eau provenant des réseaux de surveillance réglementaire 
ou auxiliaires. Cependant, des données réseaux très 
bruitées par nature compte tenu de la multiplicité 
des acteurs impliqués rendent encore l’exercice délicat 
notamment dans l’estimation des erreurs.

Quand la surveillance des plans d’eau prendra de la hauteur

\	Des données terrain de qualité pour opérationnaliser 
la télédétection sur les plans d’eau
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Au niveau national

Centre d’Expertise Scientifique THEIA « température de surface et émissivité » : 
 https://www.theia-land.fr/ceslist/ces-temperature-de-surface-et-emissivite/

Centre d’Expertise Scientifique THEIA « couleur des eaux continentales » : 
 https://www.theia-land.fr/ceslist/ces-couleurs-des-eaux-continentales/

Centre d’Expertise Scientifique THEIA « cartographie et suivi des surfaces en eau » : 
 https://www.theia-land.fr/ceslist/ces-cartographie-et-suivi-des-surfaces-en-eau/

Centre d’Expertise Scientifique THEIA « hauteur des lacs et des rivières » : 
 https://www.theia-land.fr/ceslist/ces-hauteur-des-lacs-et-rivieres/

Accès aux données en France :  https://data.ecla.inrae.fr/

Au niveau européen

Les données COPERNICUS sur les grands lacs :
 https://land.copernicus.eu/global/products/lwq/

Au niveau international 

La base de donnée LIMNADES :
 https://limnades.stir.ac.uk/Limnades_login/index.php

Le site de l’IOCCG, groupe de coordination international de la couleur de l’eau : 
 https://ioccg.org/
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Des capteurs fixés sous les bouées permettent aux chercheurs 
d'acquérir des données de température précises sur plusieurs années.
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