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RESUME  

Les rivières sont sujettes à des perturbations physiques et chimiques qui sont à l’origine d’une 

dégradation croissante de la qualité de l’eau. Cette qualité peut être suivie par analyse de paramètres 

physiques et chimiques qui caractérisent l’origine de perturbation et renseignent sur la nature des 

polluants, ou alors par une analyse biologique qui permet d’identifier ces mêmes perturbations par 

leurs effets sur les communautés animales et végétales en place. Parmi les différents composants 

biologiques présents dans l’eau, les diatomées constituent d‘excellents bio-indicateurs de la qualité de 

l’eau grâce à leur omniprésence dans les milieux aquatiques, leur diversité, leur rôle fonctionnel et leur 

sensibilité envers une multitude de polluants. Les diatomées sont sensibles aux polluants industriels 

qui contribuent à dégrader la qualité de l’eau en rivière. Les principaux polluants industriels sont les 

matières en suspension, liées en particulier aux matières organiques, les métaux lourds et des 

polluants organiques persistants parmi lesquels on trouve les hydrocarbures, les acides et les bases 

qui modifient le pH de l'eau.  

L’objectif de l’étude est de réaliser un état des connaissances bibliographiques, en vue de fournir des 

informations pertinentes sur les capacités des diatomées pour la bio-indication de pollutions 

industrielles en rivière. 

 

MOTS CLES  

Pollutions industrielles, rivière, bio-indication, diatomées 

 

SUMMARY  

Rivers are subject to physical and chemical perturbations leading to an increasing degradation of the 

water quality. Water quality can be followed either by measuring physical and chemical parameters 

which characterise the origin of perturbation and the nature of pollutants, or through biological 

analyses which allow to identify these perturbations through their effects on animal and vegetable 

communities. Among the biological composants present within water, diatoms constitute excellent bio-

indicators of water quality, due to their ubiquity in water, their diversity, their function role and their 

sensitivity with regard to a multitude of pollutants. Diatoms are sensitive to industrial pollutants which 

contribute to degrade the water quality in rivers. The principal industrial pollutants are suspended 

particulate matter, mainly linked to organic matter, hydrocarbons, heavy metals and persistent organic 

pollutants, among them, acids and bases modifying the water pH. The aim of the study is to realise a 

state of the knowledge in literature to give pertinent information about the ability of diatoms as bio-

indicators of industrial pollutions in rivers. 

 

KEY WORDS 
Industrial pollutions, river, bio-indication, diatoms 
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PREAMBULE 
 

Dans le cadre de son programme 2007, R.E.C.O.R.D. a confié à l’Institut National pour la Recherche 

Agronomique (INRA) de Thonon les Bains le projet n°3-12, intitulé « Surveillance des impacts 

environnementaux d’effluents aqueux de sites industriels par les diatomées dulçaquicoles ». 

 

Ce projet vise à évaluer le potentiel d’indices biotiques basés sur les diatomées dans le but d’obtenir 

un diagnostique concernant l’état écologique de milieux aquatiques soumis à des rejets d’effluents 

aqueux de sites industriels.  

En effet, les pollutions d’origine industrielle qui peuvent contribuer à dégrader la qualité de l’eau sont 

généralement liées à l'énergie consommée (hydrocarbures), aux matériaux transformés (minerais) ou 

encore aux procédés de fabrication utilisés (solvants et autres produits toxiques). Aujourd’hui le 

diagnostique de la qualité de l’eau peut se faire de différentes façons : soit par analyse directe de 

différents paramètres physico-chimiques tels que le pH, la température, les toxiques présents dans 

l’eau, soit par analyse biologique. Dans un contexte où la protection des milieux aquatiques devient 

l’une des priorités de l’Union Européenne, les gestionnaires des eaux ont besoin d’outils pour évaluer 

l’état des milieux. La bio-indication est aujourd’hui considérée comme une voie privilégiée, en 

complément à l’analyse physico-chimique de l'eau. Aujourd’hui, les méthodes de bio-indication 

appliquées à des niveaux d’organisation biologique allant de la molécule à la communauté, permettent 

d’appréhender la qualité globale des milieux en réponse à toute une gamme d’impacts : contamination 

toxique, modifications physiques de l’habitat, variation du régime hydraulique, eutrophisation, 

changement climatique, etc. Véritables "baromètres vivants" de la qualité des milieux, les indicateurs 

biologiques sont devenus des outils incontournables pour gérer et suivre l’état des écosystèmes. Le 

bon état écologique d’un cours d’eau correspond dans l’esprit de la DCE à un écart léger par rapport à 

l’état de référence, c’est-à-dire en l’absence de perturbation anthropogénique. Les diatomées, mais 

aussi les invertébrés benthiques, les poissons ou les macrophytes, sont considérés comme autant 

d’êtres vivants indicateurs de cet état en rivière. Les diatomées sont des algues unicellulaires, 

microscopiques et caractérisées par un squelette externe siliceux dont la forme et l’ornementation 

sont caractéristiques de chaque espèce. Leur grande biodiversité, leur sensibilité envers une multitude 

de polluants, leur cycle de vie rapide et leur immobilité font qu’elles sont considérées comme 

d’excellents bio-indicateurs de la qualité de l’eau (Round 1991). Un certain nombre de méthodes ont 

été développées afin d’utiliser ce groupe comme bio-indicateur de la qualité de l’eau. Ainsi, des 

nombreux pays en Europe ont développé des indices basés sur la distribution des diatomées et leurs 

préférences écologiques, relatives au niveau saprobique ou trophique (Sladecek 1986, Lange-Bertalot 

1979, Watanabe 1982-1990, Schiefele et Schreiner 1991, Kelly et Whitton 1995), au pH (Renberg and 

Helberg 1982, Hakansson 1993), à la salinité (Ziemann 1991) ou à un niveau de qualité globale, 

incluant divers paramètres tels que les matières organiques, les substances nutritives et la 

physicochimie (Coste in Cemagref, 1982, Dell’Uomo 1996, Lenoir et Coste, 1996). Ces indices 
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diatomiques évaluent la perturbation anthropique en utilisant les abondances relatives des espèces 

identifiées, pondérées par leurs caractéristiques spécifiques de sensibilité à différents indicateurs 

d’eutrophisation. Pour d’autres impacts anthropiques, notamment les pollutions à toxiques, tels que 

les métaux, les micropolluants etc, les indicateurs actuellement utilisés sont peu performants. C’est 

dans ce contexte que R.E.C.O.R.D. a engagé cette étude.  

 

 

L’objectif global de cette étude est de réaliser un état des connaissances sur la pertinence des 

diatomées pour la surveillance des impacts environnementaux d’effluents aqueux de sites industriels. 

 

Les objectifs spécifiques de l’étude bibliographique sont : 

1. de réaliser une recherche, la plus exhaustive possible, des informations disponibles concernant les 

capacités de bio-indication des diatomées pour différentes pollutions de type industriel ; 

2. de collecter les informations sur les caractéristiques et les métriques permettant d’optimiser leurs 

capacités indicatrices ; 

3. de réaliser une synthèse claire et complète sur les possibilités de développer des indicateurs de 

restauration basés sur les diatomées. 

 

En vue de ces objectifs, nous avons synthétisé les informations sur les indices diatomiques 

existants, considéré l’écologie et la sensibilité/tolérance des diatomées dans différents contextes de 

pollution pour évaluer les impacts toxiques potentiels ou pour suivre la restauration de l’écosystème 

(approches expérimentales, études in situ). Nous avons retenu les pistes indicielles les plus 

prometteuses afin de les évaluer sur le terrain au cours de la deuxième phase du projet. Nous avons 

également relevé certaines populations/espèces particulières dont le comportement écologique a 

semblé intéressant. Des métriques différentes qui semblent offrir des perspectives intéressantes en 

terme de bio-indication par rapport aux pollutions toxiques ont été retenues comme par exemple des 

caractéristiques morphologiques ou fonctionnelles. En conclusion, les avantages, inconvénients et 

limites des différentes métriques ou indices seront présentés tant sur un plan pratique que technique. 
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SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 
 

INTRODUCTION 

Les ressources en eau de qualité apparaissent capitales à bien des égards : alimentation en eau 

potable, abreuvage, irrigation, usage industriel, baignade, pêche, nautisme, énergie… A l’inverse, 

divers contaminants (métaux, substances organiques, pesticides,..) se retrouvant dans les milieux 

aquatiques par le biais de rejets industriels ou urbains, ou du ruissellement agricole, ou encore de 

diverses perturbations comme l’artificialisation du milieu ou la modification du débit ont un impact 

direct ou indirect sur les usages de ces ressources et sur les organismes présents. Toute perturbation 

peut provoquer une modification, voir une perte de la biodiversité (remplacement des espèces 

sensibles par des espèces plus tolérantes, extinction d’espèces,..) pouvant être à l’origine d’un 

changement du fonctionnement au sein du milieu aquatique.  

La première partie de cette synthèse bibliographique sera consacrée à la dégradation de la qualité de 

l’eau, la deuxième concernera les suivis de la qualité de l’eau (suivi classique contre suivi biologique), 

la troisième la biologie et l’écologie des diatomées, la quatrième l’utilisation des diatomées comme 

bio-indicateurs pour le suivi de la qualité de l’eau en rivière et la cinquième les pollutions toxiques et 

leurs effets sur les diatomées. 

 

I. LA POLLUTION DES MILIEUX AQUATIQUES 

I.1. Définition et généralités 

La pollution est un changement non désiré des caractéristiques physiques, chimiques et biologiques 

de l’air, de l’eau et des terres et qui est nuisible pour les êtres vivants. Le comité d’étude des pollution 

environnementales (The Environmental Pollution Panel of the U.S. President’s Science Advisory 

Committee) définie la pollution environnementale comme une altération défavorable de 

l’environnement, attribuable en grande partie ou complètement à l’action de l’homme, à travers des 

effets directes ou indirectes dus à des changements de la gestion d’énergie, du niveau de radiations, 

de la composition physique et chimique et de l’abondance des organismes.  

Pour une même substance, son caractère polluant sera plus ou moins élevé en fonction des quantités 

déversées dans le milieu et de la capacité de ce milieu à l'éliminer naturellement. Les pollutions 

d'origine humaine, dites aussi anthropiques, ont de nombreuses formes en pouvant être locales, 

régionales, globales, ponctuelles, accidentelles, diffuses, chroniques, génétiques, volontaires, 
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involontaires, etc… Les contaminants sont véhiculés par la pluie, le sol ou l’atmosphère et 

contaminent ainsi les milieux aquatiques. La pollution consécutive aux activités humaines est d’origine 

industrielle, domestique, urbaine ou agricole.  

I.2. Aperçu historique sur les pollutions anciennes et nouvelles 

Les cours d’eau ont été de tout temps le réceptacle des eaux usées et des déchets en tout genre. Les 

pollutions les plus anciennes sont les urbaines, c'est-à-dire celles dues aux matières fécales et 

organiques. Une augmentation de la concentration saline des eaux continentales est apparue en 

raison du lessivage des déchets miniers, suivie à la fin du XIXe siècle par un début de pollution 

métallique liée au développement industriel. L’augmentation des rejets urbains, ménagers, agricole et 

industriels s’est accompagnée à la croissance démographique, l’urbanisation croissante, 

l’industrialisation et l’intensification de l’agriculture conduisant à accroître les taux de pollution des 

milieux aquatiques. De nouveaux types de pollution sont apparus telles que les pollutions radioactives 

et thermiques, les nutriments (engrais), et les micropolluants émergents (les pesticides, les 

substances pharmaceutiques, les phtalates, les retardateurs de flamme bromés, les dioxines, …). 

Alors que les pays industrialisés commencent à prendre des mesures afin de limiter la pollution des 

milieux aquatiques par l’assainissement des eaux usées, par le traitement des effluents industriels ou 

encore par l’interdiction de certains pesticides, les pays en voie de développement n’ont pas les 

moyens techniques et financiers pour remédier à la pollution des milieux aquatiques qui est souvent 

dramatique.  

 

I.3. Les types de pollutions 

La pollution urbaine et domestique : Les zones urbaines génèrent des eaux usées qui sont 

généralement acheminées vers des stations d'épuration. Des pics de pollution nocifs peuvent survenir 

lors de fortes pluies avec un risque de saturation du système d'assainissement. Les rejets d'eaux 

usées apportent avec eux des quantités de matières en suspension et de microorganismes générant 

de la turbidité et surtout, une grande consommation d'oxygène. A cela s’ajoute, une contamination 

bactérienne causée par les microorganismes d'origine fécale, potentiellement pathogènes. 

 
La pollution agricole : L'agriculture constitue la première cause de pollution diffuse des ressources 

en eau. Lorsque l'on considère les pollutions d'origine agricole, il faut englober à la fois celles qui ont 

trait aux cultures et à l'élevage. Les activités agricoles sont, en particulier, largement impliquées dans 

les apports d'azote et, surtout, de ses dérivés, nitrates et nitrites, que l'on trouve en forte concentration 

dans les engrais, mais aussi dans les lisiers et purins d'élevage. Nitrates et pesticides sont 

majoritairement à l’origine de la pollution agricole. A cela s’ajoutent les pesticides qui sont utilisés pour 

le traitement des cultures et qui sont plus ou moins toxiques et plus ou moins rémanents dans les 

écosystèmes aquatiques.  
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La pollution industrielle : Si la pollution domestique des ressources est relativement constante, les 

rejets industriels sont, au contraire, caractérisés par leur très grande diversité, suivant l'utilisation qui 

est faite de l'eau au cours du procédé industriel. Selon l'activité industrielle, on va donc retrouver des 

pollutions diverses : 

• des matières organiques et des graisses (abattoirs, industries agro-alimentaires...) 

• des hydrocarbures (industries pétrolières, transports) 

• des métaux (traitements de surface, métallurgie), 

• des acides, bases, produits chimiques divers (industries chimiques, tanneries...), 

• des eaux chaudes (circuits de refroidissement des centrales thermiques), 

• des matières radioactives (centrales nucléaires, traitement des déchets radioactifs)... 

Les pollutions industrielles dans les eaux ont beaucoup diminué, résultat d’un effort d'équipement 

(stations d'épuration) pour traiter les rejets avant leur évacuation dans les eaux, d'une volonté de 

changer d'image, d'une réglementation stricte qui rend obligatoire des traitements de l’eau, en taxant 

les rejets et en interdisant des activités trop polluantes. La pollution industrielle est moins directe 

qu'autrefois et arrive dans les eaux de surface souvent par contamination de l’atmosphère, puis par la 

retombée de pluies contaminées. Si quelques polluants se dissolvent dans l'eau, beaucoup d'autres 

(plomb, mercure, HAP, PCB...) sont adsorbés par les particules en suspension qui sont soit 

transportées soit déposées au fond de la rivière (sédiments) et sont remises en suspension au 

moment des plus forts débits.  

I.4. Les principaux types de polluants et leurs origines 

• Les matières organiques fermentescibles (MOF) constituent, de loin, la première cause de 

pollution des ressources en eaux. Ces matières organiques (déjections animales et humaines, 

graisses, etc.) sont notamment issues des effluents domestiques, mais également des rejets 

industriels (industries agro-alimentaires, en particulier) appauvrissant les milieux aquatiques en 

oxygène. 

• Les éléments minéraux nutritifs (nitrates et phosphates), proviennent pour l'essentiel de 

l'agriculture et des effluents domestiques. Ils posent des problèmes, tant au niveau de la dégradation 

de l'environnement (eutrophisation...), que des complications qu'ils engendrent lors de la production 

de l'eau potable. 

• Les métaux lourds (mercure, cuivre, cadmium, etc.) constituent un problème préoccupant 

lorsqu'ils sont impliqués dans la pollution des ressources en eau. Leur toxicité et leur pouvoir de bio-

magnification et bio-accumulation peuvent être fort dommageable.  

• La pollution des eaux par les composés organiques de synthèse (par exemple les produits 

phytosanitaires) s'est accrue au cours des dernières décennies, notamment sous l'effet du 

développement de l'activité agricole. Comme pour les métaux, ces substances peuvent s'accumuler 

au fil de la chaîne alimentaire. 
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• Les hydrocarbures peuvent également contaminer les ressources en eau et proviennent de 

rejets industriels, rejets des garages et stations-service, ruissellement des chaussées, effluents 

domestiques.... 

Pour plus de détails, on pourra se reporter au rapport de l’INERIS sur les substances dangereuses 

pour le milieu aquatique dans les rejets industriels et urbains (2008). 

II. LES SUIVIS DE LA QUALITE DE L’EAU  

La qualité de l’eau est l’aptitude de l'eau, déterminée par ses caractéristiques physiques, chimiques, 

biotiques ou organoleptiques, à servir à un usage défini ou à permettre le fonctionnement d'un milieu 

aquatique donné. 

 

II.1. Le suivi physico-chimique de la qualité de l’eau  

Différentes méthodes ont été développées dans le passé pour évaluer la qualité des eaux de surface 

des rivières et les perturbations que leurs écosystèmes aquatiques subissent. De ces méthodes, la 

plus utilisée reste l’analyse physico-chimique, mais aussi l’analyse bactériologique d’échantillons 

d’eau prélevés de façon ponctuelle au niveau de différentes stations d’échantillonnage d’un cours 

d’eau. L’avantage de cette pratique est que l’on mesure directement les polluants, ce qui permet, en 

partie, d’en retracer les sources. Cependant, cette méthode comporte plusieurs inconvénients :  

 

• Elle peut mener à la conclusion erronée qu’il n’y a pas de problèmes lorsqu’il n’y a pas de 

dépassement des critères pour les substances mesurées (limite de détection trop élevée ou 

polluants non mesurés) alors que l’équilibre du milieu aquatique peut être sérieusement affecté. 

• Lors d’apports de polluants massifs mais de courte durée, il est improbable de les détecter en 

échantillonnant l’eau une ou deux fois par mois. 

• Les écosystèmes peuvent être affectés par d’autres facteurs que les polluants, tels qu’une 

modification physique du cours d’eau. 

 

De plus les coûts de ce genre d’analyses sont relativement élevés considérant qu’il faut faire plusieurs 

campagnes d’échantillonnage (un minimum de 5 campagnes par an) afin d’obtenir un portrait 

saisonnier de la qualité de l’eau. 

II.2. Le suivi biologique de la qualité de l’eau  

Une autre méthode d’évaluation de l’état de santé des rivières est utilisé par les organismes 

responsables de la gestion de l’eau de la plupart des pays industrialisés, dont la France : Le bio-

monitoring (ou suivi biologique) des écosystèmes aquatiques à l’aide de bio-indicateurs (voir 

paragraphe suivant). En fait, les organismes aquatiques sont en constante interaction physique, 
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chimique et biologique avec leur écosystème. Ils sont capables d’intégrer les évolutions 

environnementales sur le court terme aussi bien que sur le long terme, mais également les effets 

antagonistes ou synergiques des différents types de contaminants, impossibles à mettre en évidence 

par des mesures physico-chimiques (Whitton et al. 1991). Les pratiques de bio-indication se sont 

développées pour évaluer la qualité de l’eau et des milieux aquatiques de façon plus intégrée dans le 

temps (Rott 1991).  

 

Qu’est-ce que le suivi biologique (bio-monitoring) ?  
Le suivi biologique (bio-monitoring) des écosystèmes est définit comme la surveillance d’un 

écosystème en utilisant la réponse des organismes vivants (appelés eux les « bio-indicateurs ») pour 

déterminer si cet environnement est favorable à la survie des organismes. Les programmes de bio-

monitoring sont donc généralement utilisés pour mesurer la réponse et la restauration des 

communautés aquatiques suite à des perturbations anthropiques, protéger la biodiversité et améliorer 

la compréhension des relations entre les composantes physiques, chimiques et biologiques d’un 

écosystème. Les organismes bio-indicateurs utilisés dans la plupart des programmes de bio-

monitoring de rivière sont les diatomées et les macroinvertébrés, mais aussi les macrophytes et les 

poissons.  

 
Qu’est-ce qu‘un bio-indicateur ? 
Un indicateur biologique, ou bio-indicateur, “est un organisme ou ensemble d’organismes qui - par 

référence à des variables biochimiques, cytologiques, physiologiques, éthologiques ou écologiques - 

permet, de façon pratique et sûre, de caractériser l’état d’un écosystème ou d’un écocomplexe et de 

mettre en évidence aussi précocement que possible leurs modifications, naturelles ou provoquées” 

(Blandin, 1986). Un bio-indicateur approprié doit idéalement présenter les caractéristiques suivantes : 

abondance dans le milieu et cosmopolite, localisation en début de chaîne alimentaire car plus sensible 

aux variations environnementales (Cazaubon 1991 ; Rott 1991), cycle de vie simple et court afin de 

révéler les changements ponctuels ainsi que les modifications sur le long-terme (Hellawell 1978), 

facilités d’identification morphologique jusqu’au niveau de l’espèce (John 1998), protocoles 

d’échantillonnage sur le terrain simplifiés.  

 

Quel bio-indicateur choisir ? 
Il y a des bio-indicateurs plus ou moins pertinents et précis. Les espèces sténoèces sont des 

organismes spécialisés, à faible capacité d’adaptation, dont les réactions sont souvent en relation 

directe avec des facteurs écologiques. Les espèces sténoèces sont de ce fait de bons bio-indicateurs, 

ce qui les oppose aux espèces euryèces. Selon leur position dans la chaîne alimentaire, leur mode 

de reproduction, leurs exigences quant à l’habitat, les différents bio-indicateurs, tels que les poissons, 

les invertébrés, les plantes ou les algues, présentent des sensibilités et des temps de réaction 

différents (de quelques jours à quelques mois) aux diverses perturbations. Ceci confère aux suivis 

biologiques un net avantage par rapport aux suivis physico-chimiques qui n’intègrent pas des 

pollutions passées.  
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Il peut être nécessaire de suivre la qualité des milieux aquatiques au moyen de plusieurs indicateurs 

biologiques présentant chacun une signification propre, mais également un domaine d’application, un 

coût et une pertinence particulière.  

Le temps de réaction à une pollution dépend du niveau d’organisation cellulaire : les unicellulaires (par 

exemple les bactéries, les protozoaires, les algues unicellulaires comme les diatomées) sont 

immédiatement exposés aux pollutions du fait que le milieu environnant touche tout l’organisme 

(cellule), contrairement aux organismes plus évolués, pluricellulaires (par exemple les invertébrés, les 

poissons). Les unicellulaires réagissent ainsi plus vite aux changements de l’environnement que les 

organismes pluricellulaires. La connaissance de la durée de génération est importante dans les 

méthodes de bio-indication qui mettent en évidence les pollutions surtout par les changements 

d’espèces. C’est ainsi que les communautés de diatomées, par exemple, dont la durée de génération 

va de un à quelques jours (Werner 1977), peuvent réagir en deux semaines à des changements 

drastiques du milieu en modifiant leur composition spécifique (Hürlimann 1993). 

Les critères principaux qui guident le choix de l’indicateur sont la facilité d’application et la fiabilité en 

accord avec les données physico-chimiques. 

 

En conclusion, l’analyse physico-chimique de l’eau et des sédiments et l’analyse de la qualité 

biologique d’un milieu aquatique sont deux approches complémentaires, chacun pouvant apporter des 

informations intéressantes. Alors que la démarche physico-chimique caractérise l’origine de 

perturbations et renseigne sur la nature des polluants, la démarche biologique permet quant à elle 

d’identifier ces mêmes perturbations par leurs effets sur les communautés animales et végétales en 

place (La qualité biologique des cours d’eau en France, Edition 2000, RNDE). 

II.3. La Directive Cadre Européenne sur l’Eau 2000/60/EC 

L’objectif de la Directive Cadre européenne sur l’Eau (DCE), adoptée en octobre 2000, est 

d’atteindre d’ici 2015 le bon état écologique de tous les milieux aquatiques naturels. Ce document 

oriente la gestion des milieux aquatiques en Europe pour les prochaines décennies et marque le 

passage d’une politique de gestion de l’eau liée aux usages, tels que la pêche, l’irrigation des cultures 

ou la production d’électricité, à une politique centrée sur le vivant en vue de la non-dégradation des 

écosystèmes et de la réhabilitation de ceux qui sont dégradés. Par ailleurs, l’Union européenne ne fait 

donc plus seulement référence à des données d’ordre physico-chimique comme la concentration de 

telle ou telle molécule mais bien au fonctionnement de l’écosystème dans son ensemble. La DCE 

conseille d’utiliser des méthodes utilisant des éléments biologiques pour suivre l’état écologique et 

chimique des eaux de surface. Les bio-indicateurs tels que les macroinvertebrés, les diatomées et les 

poissons sont utilisés et des indices déjà existants ou nouvellement développés basés sur ces 

éléments biologiques sont calculés afin de déterminer la qualité de l’eau. Ces indices ne révèlent que 

l’état de santé du milieu aquatique à un moment donné. Pour pouvoir qualifier cet état de santé de 

bon ou mauvais, il est nécessaire de définir un état de référence. Cela a impliqué la recherche des 

peuplements aquatiques dans des milieux non ou très peu impactés par l’Homme. Ces conditions 

biologiques de référence sont établies soit en échantillonnant des sites non-contaminés, soit si des 
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sites non-contaminés sont introuvables, en développant des modèles statistiques. Il est nécessaire de 

connaître l’état de référence afin de mesurer l’écart entre les conditions existantes et les conditions de 

référence du même site.  

II.4. De l’inventaire biologique au calcul d’indices biologiques 

Une fois le bio-indicateur choisi et l’inventaire biologique établi pour le suivi d’une rivière, il s’agit de 

trouver le moyen d’exprimer ces résultats. Même si la transition de l’inventaire vers les 

indices représente une perte d’information (car la notion d’espèce disparaît), l’utilisation d’indices est 

mieux comprise par les pouvoirs publiques et le grand public, qu’une simple liste d’espèces. Ces 

indices doivent aider le gestionnaire dans le choix des options d’aménagement. Il faut donc trouver le 

juste compromis entre simplicité et précision.  

 

En Europe, la quantification de l’état du milieu se fait généralement sous forme d’indices allant de 0 à 

20 (la valeur 20 représentant l’état non pollué). Ces indices décrivent une qualité selon cinq classes 

de couleur allant de la couleur bleue (bonne qualité) à la couleur rouge (mauvaise qualité). La DCE 

demande d’évaluer la qualité biologique au moyen d’un Rapport de Qualité Ecologique (EQR), variant 

de 0 à 1. Cet EQR est le simple calcul de la distance entre la communauté de référence et la 

communauté du site étudié.  

II.5. Les indices biologiques actuellement normalisées en France pour la qualité de l’eau en 
rivière 

Les indices applicables en rivières actuellement normalisés en France sont au nombre de cinq et 

concernent les diatomées, les macrophytes, les macroinvertebrés, les poissons et les oligochètes. 

Nous donnerons ici un aperçu rapide des divers indices biologiques normalisés.  

• L’Indice Biologique Diatomées (IBD) pour les diatomées en rivière 

Pour l’IBD (Lenoir and Coste 1996), l’échantillon est prélevé sur du substrat dur en rivière. 

L’identification des espèces de diatomées se fait par microcopie optique à l’aide de la flore 

« Süsswasserflora von Mitteleuropa – Bacillariophyceae » de KRAMMER & LANGE-BERTALOT 

(Eds), et du Guide méthodologique pour la mise en œuvre de l'Indice Biologique Diatomées (J. Prygiel 

and M. Coste., 2000). L'IBD (dans sa version de 2007) utilise 1488 taxons (incluant les synonymes 

anciens et les formes tératologiques) et dresse le profil de probabilité de présence de chacun de ces 

taxons. 

Cet indice évalue la qualité de l'eau davantage que celle de l'habitat et est sensible à de nombreuses 

formes de pollution (NFT 90-354, AFNOR 2007). 

• Indice Biologique Global Normalisé (IBGN) pour les macroinvertébrés en rivière 
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Les macroinvertébrés benthiques sont échantillonnés, triés et identifiés au niveau taxonomique 

prescrit (généralement la famille). La note résulte de la confrontation dans un tableau à double entrée 

de la richesse taxonomique de la faune et de la valeur indicatrice des groupes récoltés. Noté de 0 à 

20, l'indice traduit la qualité de l'habitat et celle de l'eau (AFNOR 2004).  

Actuellement en France, l’IBGN est progressivement abandonné au profit d’une nouvelle méthode 

(Usseglio-Polatera, Wasson et al. 2007) pour mieux répondre aux exigences de la DCE.  

• Indice Biologique Macrophytes en Rivière (IBMR) pour les végétaux macroscopiques en 

rivière 

Cet indice biocénotique est basé sur un inventaire de macrophytes réalisé selon un protocole 

normalisé. 208 taxons sont considérés (les macrophytes sont déterminés au niveau spécifique, les 

algues coloniales et Characées sont déterminées au niveau du genre). 

Le % de recouvrement et un coefficient de sténoécie (poids indicateur) des taxons sont intégrés dans 

le calcul de la note, qui varie de 0 à 20. L'indice fournit une bio-indication de l’état écologique global, 

avec un poids particulier donné au niveau trophique et aux pollutions organiques graves.  

La norme AFNOR NF T90-395 prévoit un protocole qui est cohérent avec le standard européen 

AFNOR NF EN 14184.  

• L’Indice Oligochètes de Bio-indication des Sédiments en eau courante (IOBS) pour les 

oligochètes en rivière 

Cet indice prévoit le prélèvement de sédiment, un tamisage à 0,5 mm, un montage sur lame de 100 

individus et l’identification à l‘espèce, au microscope. IOBS = 10 x rapport du nombre de taxons sur le 

% du groupe dominant de Tubificidae (Tubificidae avec soies capillaires ou Tubificidae sans soies 

capillaires) dans l’effectif total. Interprétation au moyen de l’indice IOBS variant de > 6 (très bon) à < 1 

(mauvais) ; % de Tubificidae sans soies capillaires (une valeur élevée indique la présence de 

micropolluants) ; densité des oligochètes : élevée indicatrice de richesse du sédiment en matières 

organiques, très faible indicatrice de forte toxicité ; modulation par le % de recouvrement de la station 

par des sédiments fins susceptibles de renfermer des quantités importantes de toxiques relargables 

(norme NF T90-390, AFNOR 2002).  

• L’Indice Poissons Rivière (IPR) pour les poissons en rivière 

L’IPR mesure l'écart entre la composition du peuplement sur une station donnée, observée à partir 

d'un échantillonnage par pêche électrique, et la composition du peuplement théorique probable 

servant de référence. Plus l'écart (l'indice) est grand, plus le cours d'eau est dégradé. Sept métriques 

(nombre d'espères rhéophiles, nombre d'espèces lithophiles, densité d'individus tolérants, densité 

d'individus invertébrivores, densité d'individus omnivores, nombre total d'espères, densité totale) 

servent au calcul de l'indice et à son interprétation (norme NF T90-344, AFNOR 2004).  

II.6. Comparaison des indices IBD, IBMR, IBGN et IPS 
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Selon les organismes étudiés et la méthode utilisée, le type de perturbation détecté est différent :  

  Diatomées 

(IBD) 

Macroinvertébrés
(IBGN) 

Macrophytes 

(IBMR) 

Oligochètes 

(IOBS) 

Poissons           
(IPR) 

Sensibilité à la 
diversité 
morphologique et à 
la qualité de 
l’habitat aquatique 

Faible (nécessite 

seulement la 

présence d’un 

substrat dur non 

envasé) 

Forte car forte 

variabilité des 

populations en 

fonction des faciès 

d’écoulements et 

des microhabitats 

Faible excepté 

certaines 

conditions 

extrêmes 

(envasement fond, 

artificialisation 

berges …) 

Non sensible à la 

diversité 

morphologique car 

prélevé uniquement 

sur un type de 

substrat (sédiment) 

Forte car  dépendant 

d’habitats de 

reproduction, de 

nutritions et de caches 

et de la continuité 

entre ces milieux 

Sensibilité à la 
qualité de l’eau 

Forte 

(essentiellement 

matières 

organiques, 

nutriments et 

salinité) 

Forte 

(essentiellement 

matières 

organiques) 

Essentiellement 

trophie (nutriments)

Essentiellement 

micropolluants et 

matière organique 

dans les sédiments 

Moyenne 

Temps de 
recolonisation 
après pollution 
accidentelle de 
l’eau (en absence 

d’apports rapide par 
l’amont ou des 
affluents) 

Quelques mois De quelques mois à 

quelques années 

(libellules, grands 

Plécoptères …) 

Quelques mois à 

un an 

Non connu Long (un an à une 

dizaine d’années) 

Temps d’analyse 2 - 3h 1 jours 2 jours 1 à 2 jours ½ à 1 jour (plusieurs 

personnes sur le 

terrain) 

 

III. LES DIATOMEES 

III.1. Généralités sur les diatomées 

Les diatomées sont des algues unicellulaires, microscopiques et photosynthétiques présentes dans la 

plupart des écosystèmes aquatiques. Elles sont appelées également Bacillariophycées et 

appartiennent à l’embranchement des Chromophytes. Les classifications des diatomées sont 

nombreuses et ont fait l’objet de révisions successives (Hustedt 1930 ; Germain 1981 ; Krammer and 

Lange-Bertalot 1986-1991). La classification de Krammer et Lange-Bertalot (Krammer and Lange-

Bertalot 1986) distingue deux ordres de diatomées : les Centrales, ou Centriques, à symétrie axiale 

(rassemblent les espèces rondes et cylindriques) et portant des ornementations radiales ou 

concentriques, et les Pennales, ou Pennées, à symétrie bilatérale (regroupent les autres).  
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Leur taille peut varier énormément. Il y a des espèces de petite taille, qui ont un diamètre d’au moins 3 

µm comme certaines espèces de Stephanodiscus ou Cyclotella et des espèces à grande taille, qui ont 

un diamètre maximal de 2 mm comme Ethmodiscus (Snoeijs, Busse et al. 2002). 

 

Les diatomées constituent 25% de la biomasse totale sur Terre (Werner 1977) ; il est estimé qu’elles 

contribuent à raison de 1,4 x 1014 kg de matière sèche par an. Elle contribuent également au moins à 

23% de la production primaire mondiale (Melillo, McGuire et al. 1993, Treguer, 1995 #127). La classe 

des diatomées comprend de très nombreuses espèces et leur nombre exact reste inconnu. 

Aujourd’hui, plus de 10.000 espèces de diatomées sont connues (Norton, Melkonian et al. 1996; 

Poulin and Williams 1998 ). Des estimations supposent un nombre d’espèces supérieur d’un facteur 

10 à 1000 (Mann and Droop 1996) : 200.000 pour Guillard et Kilham ( 1977), 10 millions de diatomées 

pour Poulin et Williams (1998). En plus des diatomées contemporaines, les diatomées fossiles et 

subfossiles sont d’une grande importance. Les diatomées subfossiles comprennent les valves et les 

restes de valves de cellules planctoniques ou benthiques mortes qui subsistent dans les sédiments 

lacustres ou marins. On exploite les diatomées fossiles dans de nombreux gisements du monde entier 

sous le nom de tripoli ou diatomite. Les diatomées les plus anciennes datent de quelque 200 millions 

d’années (et seraient apparues à cette époque). Comme les valves de diatomées résistent très 

longtemps aux stress mécanique et chimique, les diatomées mortes, subfossiles et fossiles, peuvent 

encore être reconnues aujourd’hui et déterminées au niveau de l’espèce pour des études de 

paléolimnologie (Ruggiu, Luglié et al. 1998).  

 

III.2. Organisation cellulaire 

L’organisation cellulaire des diatomées est celle des eucaryotes dont elles font partie. Elles sont 

unicellulaires et non flagellées. 

Les cellules contiennent des plastes qui renferment des pigments (chl a, chl c, β-carotène, et d’autres 

xantophylles : diatoxanthine, diadinoxanthine, fucoxanthine..). La couleur verte des chlorophylles est 

masquée par une quantité importante de pigments caroténoïdes (xanthophylles) qui confèrent à la 

diatomée sa typique couleur jaune-brun.  

Les substances de réserve sont le polysaccharide chrysolaminarine et des graisses stockées sous 

forme de gouttelettes. La reproduction est surtout asexuée par division mitotique de la cellule et 

seulement occasionnellement sexuée, par exemple lorsque la taille minimale de l’espèce est atteinte. 

Les diatomées se trouvent soit sous forme de cellules isolées soit sous forme de colonies aux formes 

très variables : en chaînette, en ruban ou en étoile (Image 1 a – f).   
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Image 1a : Navicula lanceolata. Solitaire, mobile 
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La forme, la dimension et le mode de vie (coloniale, benthique, mobile, etc…) peuvent avoir des 

conséquences importantes pour la survie et la croissance d’une espèce de diatomée (Passy 2007a; 

Passy 2007b). 

Image 1b : Gomphonema truncatum, var. 
capitatum, des cellules regroupées, attachées 
par un pédoncule (flèche). 

Image 1c : Ulnaria sp., 
colonie de cellules 
regroupées en rosette. Image 1d : Tabellaria flocculosa, colonie 

rubanné. 

Image 1e : Asterionella formosa, 
espèce planctonique, coloniale en 
forme d’étoile. 

Image 1f : Aulacoseira granulosa, colonie filamenteuse 
planctonique.
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III.3. Le squelette des diatomées 

Leur originalité (ainsi que leur beauté) résident dans le fait que la cellule de la diatomée possède une 

enveloppe externe, transparente et rigide, souvent délicatement ornementée. Cette enveloppe ou 

frustule est constituée de silice faiblement cristallisée, semblable à du verre. Fondamentalement, le 

frustule se présente comme une boite : il se compose de deux parties, le couvercle et le fond, 

s'emboîtant l'une dans l'autre. Un coffrage constitué de matière organique empêche la dissolution de 

la silice dans l’environnement aquatique (Vrieling, Sun et al. 2007). On distingue la vue du couvercle 

ou valve de la vue de "coté" ou les deux valves s'emboîtent, la première est dite vue valvaire et l'autre 

la vue connective. Chez de nombreuses diatomées ayant un plan de symétrie (les diatomées 

Pennées), la valve est parcourue, souvent en son milieu, par une fente étroite plus ou moins longue, 

le raphé, qui met la cellule en contact avec le milieu extérieur, il joue un rôle important dans la 

locomotion de ce type de diatomées (Image 2). Le raphé est interrompu en son milieu par un 

épaississement siliceux, le nodule central et se termine aux deux extrémités par des nodules 

terminaux. Certaines diatomées n'ont qu'un raphé atrophié on parlera alors de pseudoraphé de 

même que l'absence de raphé chez d'autres les classera dans les araphidées. Chez de nombreuses 

diatomées, les valves portent des ornementations d'une extrême finesse, les stries, quand elles seront 

plus grosses on parlera de côtes. Ces lignes observées au microscope électronique font apparaître 

leur structure faite de minuscules perforations de l'ordre du quart de micron. Pour étudier les 

diatomées, les classer et les identifier, on débarrasse les frustules de leur contenu cellulaire afin 

d'avoir accès au aux caractéristiques morphologiques du frustule en vue valvaire (de face), en vue 

connective (de profil) et sur l’ornementation des valves (stries, pores, ponctuations, etc.) au travers 

desquels se font les échanges 

entre le protoplasme de la 

cellule et le milieu extérieure. 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Image 2. Gyrosigma avant et après traitement.  

De http://www.microscopies.com/DOSSIERS/Magazine/Articles/D-VOISIN-Diatomees/Diatomee.htm 
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Les diatomées produisent des substances extracellulaires polymériques, qui peuvent s’organiser en 

tubes, pédoncules, fibrilles ou former une enveloppe adhésive autour du frustule (Hoagland, Rosowski 

et al. 1993). Ces substances sont excrétées par la cellule au niveau des perforations réparties sur 

toute la surface du frustule (Round, Crawford et al. 1990). Elles sont considérées comme étant en 

grande partie responsables du succès biologique des diatomées, jouant un rôle dans leur mobilité, 

leur adhésion au substrat, dans la formation de colonies et contre la dessiccation (Hoagland, 

Rosowski et al. 1993).  

III.4. La reproduction chez les diatomées 

Deux types de reproduction sont possibles chez les diatomées, la multiplication végétative et la 

reproduction sexuée. 

La multiplication végétative se fait par division cellulaire. Le protoplasme s’accroît, exerçant de la 

pression sur la paroi cellulaire écartant le deux valves. Une mitose s’en suit. Chaque cellule fille 

conserve une valve de la cellule mère et en fabrique une nouvelle, plus petite que la première. Au fil 

des générations, on observera ainsi, des individus ayant la même taille que la cellule mère, et d’autres 

individus qui ont subi une réduction progressive de leur taille. Quand les frustules atteignent la 

dimension minimale compatible avec la vie, la reproduction sexuée intervient. Les modalités de cette 

reproduction varient chez les Centriques et les Pennées.  

III.5. Ecologie des diatomées  

Leur faible besoin en lumière et en humidité pour se développer les prédispose à occuper des milieux 

aussi différents que l’eau, l’air (aérosols) et le sol (sols humides, paroi de cavernes…).  

En ce qui concerne le milieu aquatique, les diatomées colonisent les eaux douces, les eaux 

saumâtres et même les eaux salées. On distingue sur la base de l’habitat, les diatomées benthiques 

ou planctoniques. Les planctoniques vivent dans la colonne d’eau et sont majoritairement les formes 

centriques isolées ou associées en chaînes (image 3b). Parmi les quelques formes pennées des 

planctoniques se trouvent des colonies rubanées ou étoilées (voir image 1e.). Les diatomées 

planctoniques sont souvent absentes dans la partie supérieure des cours d’eau et deviennent 

prédominantes dans les parties moyenne et inférieure des rivières lentes et dans les canaux. Dans les 

eaux courantes les planctoniques sont peu abondantes et sont représentées par peu de genres et 

d’espèces. 

Les diatomées benthiques vivent sur des substrats et sont typiquement les pennées qui possèdent 

des mécanismes d’adhésion au substrat. Selon le type de substrat colonisé on distingue : 

• l’épipélon et l’endopélon vivant à la surface et dans le sédiment 

• l’épipsammon vivant à la surface des grains de sable 

• l’épilithon qui désigne les espèces vivant sur les substrats durs et inertes (pierre, blocs, galets) 

• l’épiphyton vivant à la surface des végétaux aquatique 

• le périphyton est l’ensemble ders organismes se développant en contact avec un support 

quelconque immergé 
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Structure des communautés périphytiques : 
Les communautés périphytiques se développent sur les substrats par accumulation progressive de 

strates d’algues possédant des « formes de croissance » différentes (Round 1981 ; Roemer, 

Hoagland et al. 1984 ; Hoagland, Rosowski et al. 1993 ; Mueller 1999). La colonisation d’un substrat 

vierge débute par la formation d’une matrice de matières organiques et de bactéries. Les petites 

diatomées adhérentes accolées étroitement au substrat par toute leur surface valvaire, sont les 

premières cellules à se fixer sur le substrat (Biggs 1996 ; Johnson, Tuchman et al. 1997). Des 

espèces érigées, rattachées au substrat par leur partie apicale ou par un très court pédoncule forment 

également la couche algale basale du biofilm. Ensuite, s’installent des espèces moins fortement 

rattachées au substrat, par l’intermédiaire de sécrétions mucilagineuses organisées en longs tubes ou 

pédoncules. Lorsque les conditions du milieu sont favorables, une troisième strate d’algues apparait 

sur le substrat, constituée d’espèces filamenteuses. La communauté a atteint une architecture très 

épaisse et est qualifiée de mature. Les communautés périphytiques renferment également des 

diatomées mobiles, capables de se déplacer à travers les couches supérieures du biofilm grâce aux 

substances polysaccharidiques qu’elles secrètent (Stevenson 1996 ; Johnson, Tuchman et al. 1997), 

et des espèces planctoniques, piégées dans la matrice du biofilm. Au fur et à mesure que la structure 

se complexifie, l’épaisseur s’accroît. La matrice organique, secretée par les algues et les bactéries, 

s’épaissit également, et modifie les interactions physico-chimiques entre le milieu aquatique 

environnant et le périphyton. Ainsi, elle protège les cellules sous-jacentes des effets érosifs du 

courant, mais les expose à une limitation des ressources en nutriments et en lumière (Stevenson, 

Peterson et al. 1991). Plusieurs auteurs ont émis l’hypothèse selon laquelle cette matrice réduirait la 

toxicité des métaux (Lock, Wallace et al. 1984 ; Ivorra, Brehmer et al. 2000). 

 

Mode de vie : 
Les cellules sont solitaires ou fixées à l’aide de stipes mucilagineux (Gomphonema) ou bien vivent 

dans des tubes muqueux (Cymbella). Elles peuvent aussi former des colonies rubanées (Fragilaria), 

étoilés (Asterionella) ou filamenteuses (Melosira). 

 
Image 3a. Diatomée isolées planctoniques : Cyclotella meneghiniana  
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Image 3b. Diatomée en chaîne : Fragilaria capucina var. vaucheriae 

 
Image 3c et d. Diatomée benthique indicatrice de milieux pollués : Nitzschia palea (à gauche, vivante, 

à droite, frustule traité) 

 

De nombreuses diatomées sont mobiles à des échelles millimètriques, cependant la structure des 

communautés est principalement conditionnée par le « stock » d’espèces déjà en place. Elle dépend 

également de facteurs externes (facteurs physiques et chimiques, pression de prédation, parasitisme, 

pollution) et d’interactions entre espèces (compétition, excrétion de composés organiques 

autotoxiques, hétérotoxiques ou stimulants) (Townsend 1989). Différents facteurs physiques et 

chimiques conditionnent la vie et le développement des diatomées en milieu aquatique :  

 

Les facteurs physiques 
 
La vitesse de courant est un facteur qui conditionne le métabolisme des diatomées, comme la 

respiration et l’assimilation de substances dissoutes. Les eaux rapides sont normalement très bien 

oxygénées. Certains auteurs (ex. Denys 1991) définissent des préférences écologiques des espèces 

de diatomées par rapport à la vitesse (rhéobionte, rhéophile, limnophile, indifférent). Les espèces 

rhéobiontes colonisent exclusivement les eaux courantes, les rhéophiles ont une préférence pour les 

eaux courantes, mais se trouvent aussi dans les eaux stagnantes ; les espèces limnophiles ont une 

préférence pour les eaux stagnantes ou lentes, alors que les diatomées limnobiontes vivent 

exclusivement dans les eaux calmes. Enfin, des espèces indifférentes à la vitesse de courant existent 

également.  
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La vitesse de courant influence la distribution des organismes dans un écosystème lotique (Stevenson 

1996). La vitesse du courant influe aussi sur la biomasse (Biggs 1996), les formes de vie (Biggs, 

Goring et al. 1998), les interactions entre algues et brouteurs (Poff and Baker 1997) et la sensibilité 

envers le cuivre (Sabater, Navarro et al. 2002). La vitesse de courant peut stimuler le processus de 

photosynthèse (Pfeifer and McDiffett 1975), l’assimilation de nutriments (Lock and John 1979) et la 

respiration d’algues benthiques (Whitford and Schumacher 1961). L’eau courante cause une 

diminution de la couche qui se trouve autour de la cellule et renouvelle ainsi les gaz dissous et 

augmente l’approvisionnement en nutriments (Stevenson and Glover 1993).  

 

La température est un des facteurs qui est difficile à mettre en corrélation directe avec le 

développement de diatomées. En effet, un changement de température affecte une variété de 

facteurs chimique et biologiques (oxygénation, solubilité, métabolisme,..) qui affectent eux aussi le 

développement algal. Les diatomées montrent en général, une préférence pour les eaux fraîches 

printanières et automnales. Les diatomées sténothermes tolèrent de petites variations de 

températures (ca. 10°C), les eurythermes supportent très bien des grandes variations, les 

oligothermes vivent seulement à basse température (< 15°C), les mésothermes entre 15 et 30°C, et 

enfin les euthermes (polythermes) vivent à des températures supérieures à 30°C. Divers auteurs ont 

montré que les diatomées sont sensibles à la température de l’eau (Pienitz, Smol et al. 1995 ; 

Wunsam, Schmidt et al. 1995; Weckstroem, Korhola et al. 1997 ; Bloom, Moser et al. 2003; Schmidt, 

Kamenik et al. 2004 ) et à la température de l’air (Patrick 1971; Lotter, Birks et al. 1997; Bigler, Grahn 

et al. 2003).  

On peut citer le cas de certains taxons caractéristiques de milieux chauds, qui se développent dans 

les rivières françaises, par exemple à l’aval de centrales nucléaires, ou lors d’épisodes estivaux 

particulièrement chauds :  

- Diadesmis confervaceae se retrouve dans des eaux proches de 35°C (Coste and Ector 

2000) 

- Achnanthes thermalis est normalement limité aux sources hydrothermales d’Auvergne 

(Coste and Ector 2000), mais peut également se retrouver dans des eaux chaudes ou à 

l’aval de rejets particuliers comme les exhaures de mines (Rimet, Heudre et al. 2007) 

- Nitzschia dissipatoides, Gomphonema oahuensis, Luticola mitigata, Luticola peguana, 

sont également des taxons tropicaux que l’on peut retrouver dans des stations thermales 

ou occasionnellement dans d’autres milieux caractérisés par des eaux chaudes de façon 

plus ponctuelle.  

La température influence le taux de processus métaboliques (respiration, photosynthèse) et la 

croissance algale est directement liée à ces deux paramètres. En influençant la disponibilité des 

nutriments, le pH, la salinité, La température influence également indirectement (Kilham, Theriot et al. 

1996 ; Weckstroem, Korhola et al. 1997 ; Weckstrom, Korhola et al. 1997; Anderson 2000 ). 

 
L’intensité de la lumière joue un rôle important pour tous les organismes photosynthétiques en 

général et donc aussi pour les diatomées. Les diatomées, comparées aux autres groupes algaux, ont 
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un faible besoin en lumière, ce qui leur confère un grand pouvoir de colonisation (eau, air, sol). 

L’intensité de lumière a un effet structurant sur les communautés microalgales, sur le contenu en 

pigments photosynthétiques (Kawecka 1986), sur leur biomasse et productivité (Rosemond, 

Mulholland et al. 2000). Enfin, la lumière a une influence sur la toxicité de polluants (Guasch and 

Sabater 1998).  

 

Les facteurs chimiques 
 

Le pH est un facteur de grande importance. Il agit sur la solubilité de différentes substances et sur la 

disponibilité de carbone. Hustedt a été probablement le premier à reconnaître l’influence du pH pour 

les diatomées et a établi un système de classification des diatomées selon leur préférence quant au 

pH (Hustedt 1939). Il distingue 5 catégories : 

- Acidobiontes : vivent à pH < 7 avec un optimum de croissance à pH < 5,5 

- Acidophiles : vivent à un pH autour de 7, avec un optimum à pH < 7 

- Indifférentes : équidistribution à pH acide et pH basique 

- Alcaliphiles : vivent à pH autour de 7 avec un optimum à pH > 7 

- Alcalibiontes : vivent à des valeurs de pH > 7 

 

Une autre classification est celle de Van Dam et al. (1994) qui se sont inspirés de Hustedt (1938-

1939). Plusieurs classes sont distinguées : les espèces alcalibiontes (nécessitent un pH basique), les 

alcaliphiles (préfèrent les ph>7), les neutrophiles (développement optimale à pH=7), les acidophiles 

(préfèrent pH<7) et les acidobiontes (nécessitent un pH<7, pH optimale à 5), les indifférents (pas 

d’optimum). 

 

Des indices semi-quantitatifs concernant la relation entre composition diatomique et pH ont été 

développés par Nygaard (Nygaard 1956) et Merilainen (Merilainen 1967). Ces indices utilisent les 

catégories proposées par Hustedt et l’abondance relative des taxons présents dans deux ou plusieurs 

de ces catégories. En 1982 Renberg et Hellberg (Renberg and Helberg 1982) ont développé un 

nouvel indice, l’indice B, en utilisant les abondances relatives et les catégories de pH établies par 

Hustedt (Hustedt 1939). Puis, en 1984 l’application de la technique de régression linéaire multiple a 

permis de relier la présence de diatomées dans les catégories de Hustedt au pH du milieu (Charles 

1985).  

Quelques années plus tard, Holmes (Holmes 1986) a proposé deux équations qui permettent de 

donner un pronostique du pH à partir d’abondances relatives de diatomées dans chacune des 

catégories de Hustedt (Hustedt 1939) :  

 

a) La première équation peut être obtenue en utilisant le pH du milieu comme variable dépendante et 

le log Index B comme variable explicative. 

Le pH attribué suite à l’analyse de diatomées = 7,11 – 0,40 log indice B 
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Avec indice B  = (% indifférents + (5X % acidophiles) + (40X % acidiobiontes)) / (% indifférents + (3,5X 

% alcaliphiles) + (108X % alcalibiontes)) 

 

b) La deuxième équation utilise les mêmes données mais en appliquant la technique de regression 

linéaire multiple : 

Le pH attribué suite à l’analyse de diatomées = 7,18 – 0,0097% ACP + 0,0070% ALP + 0,020% ALB   

Avec ACP : acidophiles, ALP : alcaliphiles, ALB : alcalibiontes 

 

Dans le cas d’écosystèmes très acides (avec un pH < 4.5) et en présence seulement de diatomées 

acidobiontes et acidophiles l’indice B a l’inconvénient de ne plus fonctionner (ter Braak and van Dam 

1989). Ainsi,  ter Braak et van Dam (ter Braak and van Dam 1989) ont proposé deux nouvelles 

méthodes. La première fait une estimation du pH en utilisant la méthode du maximum de 

vraisemblance (angl. : maximum lilkelyhood). La deuxième est appelée la méthode des moyennes 

pondérées (angl. : weighted averaging) : les espèces ayant un optimum de pH proche du pH d’un 

milieu aquatique donné vont être les espèces les plus abondantes dans ce milieu. L’évolution dans le 

temps du pH du milieu peut donc être estimé de façon assez fiable en faisant une moyenne pondérée 

de l’optimum de pH des espèces présentes qui lui est estimé à partir du pH contemporain. Des 

espèces avec un faible spectre de tolérance sont des bons indicateurs de pH et cette méthode permet 

de leur donner un poids plus important. A contrario, des espèces avec une tolérance de pH large sont 

des mauvais indicateurs, auront un poids moins fort, et enfin des espèces indifférentes auront la 

valeur zéro. 

D’autres méthodes existent, telle que la méthode des moyennes pondérées « plus least squares » 

(angl. Wa-PLS) (ter Braak and Juggins 1993 ; ter Braak, Juggins et al. 1993).  

Grâce à leur persistance de leur squelette dans l’environnement et leur préférence pour un pH donné, 

les diatomées ont été utilisées avec succès dans des études de paléolimnologie pour reconstruire le 

pH dans les lacs (Renberg and Helberg 1982; Gasse and Tekaia 1983 ; Hakansson 1992). 

La salinité affecte également la vie des diatomées. La capacité d’adaptation des diatomées aux 

variations de la concentration saline en chlorures (NaCl, MgCl2) est parfois élevée grâce à leur pouvoir 

d’osmorégulation (diatomées euryhalines) ou au contraire très limitée (diatomées sténohalines). 

Divers auteurs ont proposé un « système de salinité » ou « système de halobie » pour les diatomées. 

(Kolbe, 1972 ; Hustedt, 1956 ; Van Dam, 1994). A partir de ces systèmes, une classification à 7 

niveaux est proposée (Dell'Uomo 2004) : 

• les diatomées halophobes : ce sont les diatomées d’eau douce qui ne tolèrent pas les chlorures si 

ces dernières dépassent le seuil de 20 mg/L (ex. Achnanthes flexella, Diatoma hyemalis, Neidium 

alpinum) 

• les diatomées oligohalobes exigeantes : tolèrent seulement une petite quantité en chlorure, de 20 

à 50 mg/L (ex. Achnanthes minutissima, Amphora inariensis, Fragilaria capucina) 

• les diatomées oligohalobes tolérantes : elles ont un développement optimal autour de 50 à 200 

mg/L (ex. Cocconeis pediculus, Cocconeis placentula, Gomphonema parvulum) 
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• les diatomées halophiles : ce sont des organismes pour lesquels une concentration modérée en 

sels chlorures est stimulante. La salinité est comprise entre 200 et 500 mg/L (ex. Caloneis 

amphisbaen, Entomoneis paludosa, Cyclotella meneghiniana). Leur présence est symptomatique 

d’une pollution minérale modérée d’origine anthropique et parfois naturel (nature de la roche) 

• les diatomées β-mesohalobes : ce sont les formes d’eau oligosaumâtre, avec une salinité 

comprise entre 0,5 et 5 g/L (ex. Bacillaria paradoxa, Navicula halophila, Nitzschia lorenziana). Ces 

espèces (et d’autres) indiquent une forte pollution minérale. 

• Les diatomées α-mesohalobes : formes d’eau saumâtre avec une salinité comprise entre 5 et 20 

(-30) g/L 

• Les diatomées euhalobes : formes typiquement marines, salinité entre 30 et 40 g/L 

• Les diatomées polyhalobes  (ou hyperalobes) : elles tolèrent des valeurs de salinité supérieurs à 

40 g/L 

 

Les cinq premiers niveaux de cette classification sont caractéristiques de diatomées que l’on peut 

rencontrer en eau douce. La reconstruction de la salinité des lacs est ainsi possible à partir de la flore 

de diatomées (Fritz, Juggins et al. 1991). 

 

Les diatomées diffèrent également quant à leur pouvoir de tolérance envers les charges organiques. 

Ainsi, les espèces polysaprobes supportent la décomposition des matières organiques et une 

oxygénation très faible, voire nulle, alors que les espèces oligosaprobes ne tolèrent que des eaux 

pauvres en matières organiques. Les matières organiques sont les principes nutritifs (par exemple les 

aminoacides), des importants médiateurs chimiques (les vitamines) ou des facteurs d’action 

antibiotique produits par exemple par les bactéries, les cyanobactéries, les dinophycées ou les 

champignons.  

Certaines espèces de diatomées sont mixotrophes et absorbent des composés organiques (azote 

organique par exemple) dissous (Cerón Garcí, Fernández Sevilla et al. 2000). Cela à amené certains 

auteurs tels Van Dam et al (van Dam, Mertens et al. 1994) à classifier les espèces de diatomées selon 

leurs capacités d’autotrophie ou d’hétérotrophie (facultative ou obligatoire) par rapport à l’azote 

organique. 

 

Les nutriments, tels que l’azote et surtout le phosphore, facteur le plus fréquemment limitant en eau 

douce, interviennent dans la définition du statut trophique des milieux lotiques et lentiques. Sur la 

base des teneurs en phosphore totale on distingue ainsi des espèces hypotrophes (ultraoligotrophes), 

oligotrophes, mesotrophes, eutrophes, hypertrophes). De façon générale, l’azote, le phosphore, le 

carbone inorganique et la silice sont des nutriments indispensables aux diatomées. 

Compléter avec référence de (Patrick, 1977; Kelly, 2003) 

 

La silice est un nutriment majeur limitant la croissance des diatomées (Martin-Jézéquel, Hildebrand et 

al. 2000). C’est donc un facteur de contrôle de productivité primaire. Les diatomées ont besoin de la 

silice pour la construction de leur frustule. Le frustule est composé de silice amorphe hydratée (SinO2n-
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(nx/2) (OH)nx, avec x ≤ 4), auquel viennent s’associer de l’aluminium, du magnésium, du fer et du titane. 

Cette composante inorganique est enveloppée par une composante organique constituée par des 

aminoacides, des sucres et des secrétions extracellulaires. La silice est assimilée sous forme soluble 

(Si(OH)4). Le besoin en silice varie d’une espèce à l’autre mais également au sein d’une même 

espèce, selon son stade de développement. Certaines espèces faiblement silicifiées requièrent des 

concentration en silice plus faibles par rapport aux espèces fortement silicifiées. 

 

Certaines espèces exigent une concentration en oxygène dissout forte pour la respiration, d’autres 

plus faibles. Achnanthes flexella et Diatoma hyemalis exigent une oxygénation très forte (100% de 

saturation), alors que Craticula accomoda et Nitzschia umbonata réussissent à vivre à des 

concentrations très faibles d’oxygène (10% de saturation). Van Dam et al. (van Dam, Mertens et al. 

1994) classifient d’ailleurs un nombre important espèces selon leur préférendum par rapport à 

l’oxygénation. 

 

IV. LES DIATOMEES BENTHIQUES POUR LE SUIVI DE LA QUALITE DE L’EAU  

Les communautés périphytiques (algues et bactéries) constituent un compartiment privilégié pour la 

surveillance à long terme des cours d’eau, en raison des leurs exigences spécifiques, des tolérances 

variables à des gammes de paramètres de qualité des eaux différentes (Stevenson and Pan 1999). 

Les diatomées représentent une partie majoritaire du volume du périphyton dans la plupart des 

écosystèmes aquatiques et présentent de nombreuses avantages pour la bio-indication (John 2000 ; 

John 2000). 

 

IV.1. Avantages des diatomées benthiques pour le suivi de la qualité de l’eau en rivière 

L’investigation des diatomées benthiques est recommandée par la DCE. Les diatomées sont 

considérées comme des organismes clef pour le suivi de la qualité de l’eau des rivières et ont été 

utilisées en tant que tel pendant plus d’une décennie dans plusieurs pays d’Europe (Autriche, Suisse, 

Allemagne, Belgique, France, Pologne, Finlande, Luxembourg, Angleterre, Espagne, Portugal et 

Italie) (Acs, Szabo et al. 2004). Omniprésentes dans nos rivières, elles intéressent le gestionnaire des 

systèmes aquatiques en tant qu’indicateurs de la qualité des eaux : acidité, salinité, niveau et nature 

des pollutions. Les diatomées réagissent rapidement à des perturbations du milieu aquatique. Il existe 

plus de 7 000 espèces de diatomées dans les eaux douces ou saumâtres. Leurs associations et leur 

diversité dans un relevé reflètent les conditions environnementales. Elles apportent des informations 

complémentaires parfois plus fiables que les analyses chimiques, trop instantanées.  

 

Le choix d’utiliser pour le suivi biologique d’une rivière les diatomées est justifié par les points suivants 

:  



Etude RECORD n°07-1016/1A  31

• elles sont présentes toute l’année dans tous les cours d’eau (cosmopolites) (Acs, Szabo et al. 

2004).  

• elles sont complètement immergées dans l’eau (donc exposées de façon complète aux variations 

environnementales) immobiles). Cependant, certaines diatomées sont aérophiles et peuvent ainsi 

vivre à l’interface air-eau. 

• elles ont une mobilité restreinte ce qui permet d’obtenir à la différences des analyses physico-

chimiques, une mesure intégrée dans le temps des variations de la qualité du milieu dans lequel 

elles se développent 

• elles sont bien connues d’un point de vue systématique et écologique 

• leur richesse est particulièrement élevée  

• les diatomées permettent une intégration rapide des variations des conditions de milieu (étant à la 

base des réseaux trophiques dans la chaîne alimentaire, ces organismes à cycle de vie très court, 

allant de quelques heures à quelques jours selon les espèces et les caractéristiques du milieu 

(Eppely 1977 ; Baars 1983 ; Stevenson and Pan 1999) peuvent réagir directement aux polluants 

et plus rapidement que les macro-invertebrés au cycle de vie plus complexe.  

• elles ont un temps de résilience court (2-4 semaines). Une communauté détruite ou endommagée 

a une capacité élevée de se reconstituer une fois la perturbation enlevée 

• les échantillons peuvent être conservés (Acs, Szabo et al. 2004) 

• ces algues sont physiquement et chimiquement résistantes grâce à leur squelette en silicium 

• étant des producteurs primaires, les algues sont plus directement affectées par les facteurs 

physiques et chimiques de l’eau (Barbour et al., 1999).  

• l’échantillonnage est facile (en partie à cause de leur taille microscopique), peu coûteux, requiert 

peu de gens, et minimise les impacts sur la faune en place (Barbour et al., 1999) 

• les communautés d’algues sont sensibles aux polluants organiques et minéraux (Eulin et al., 

1993) qui n’affecteront pas d’autres organismes ou qui affecteront d’autres organismes, mais 

seulement à des concentrations élevées (Barbour et al., 1999).  

 

Contrairement aux mesures physico-chimiques, l’utilisation des bio-indicateurs peut diminuer la 

variabilité temporelle des données en fournissant une information représentative sur une plus longue 

période de temps (Berryman, 1990), quelques semaines concernant les diatomées. 

IV.2. Inconvénients des diatomées benthiques pour le suivi de la qualité de l’eau en rivière 

Leur identification demande des bonnes connaissances en taxonomie (Acs, Szabo et al. 2004) et se 

tenir au courant continuellement car la classification des diatomées est en évolution permanente : plus 

de 400 nouveaux taxons sont décrits chaque année. A cela se rajoute le problème de comment 

différentier les diatomées mortes des vivantes étant donné la persistance du squelette diatomique 

après la mort de la cellule. Ainsi le risque de compter des diatomées pas reliées aux conditions 

actuelles d’un site existe. Lors d’un comptage de diatomées, il est impossible de parler en quantités 

absolues en diatomées dans un site. Une large proportion en diatomées présentes dans un 
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échantillon peut y être amené par le courant naturel amont aval. Toutefois, les risques sont minimisés 

par le prélèvement en zone lotique : les frustules morts sont emportés par le courant et ne se retrouve 

pas dans le biofilm. 

IV.3. Echantillonnage de diatomées benthiques en rivière 

Ce chapitre fait part des recommandations données par Kelly et al. (Kelly, Cazaubon et al. 1998) pour 

l’échantillonnage en routine de diatomées pour la détermination de la qualité de l’eau en Europe. Ces 
recommandations ont été ensuite retranscrites en normes européennes et nationales (AFNOR 
2003 ; AFNOR 2004 ; AFNOR 2007). 
Dans la majorité des cas (en particulier dans les sites caractérisés par des vitesses de courant 

élevées), les pierres sont les substrats les plus abondants, les méthodes d’échantillonnage sont 

relativement simples et les préférences écologiques des espèces les plus communes sont connues. 

Cependant, en particulier en plaine, d’autres substrats (par exemple des macrophytes immergées, le 

sédiment) sont également importants et peuvent être échantillonnés en cas d’absence de pierres. 

 

IV.3.1. La sélection du site d’échantillonnage 
L’IBD est applicable aux stations situées sur les cours d’eau naturels ou artificialisés à l’exception des 

zones naturellement salées. Il est également nécessaire que les supports nécessaires aux 

prélèvements soient présents, et aient été suffisamment immergés et soient accessibles. 

Si le site a été préalablement défini, les prélèvements seront réalisés à l'endroit défini, sauf si les 

conditions de prélèvement (représentativité, accessibilité…) conduisent le responsable des 

prélèvements à choisir un autre site (à condition que le client n'ait pas interdit cette possibilité). 

Dans la mesure du possible les zones présentant un courant d’eau (zones de radier par exemple) sont 

préférées aux zones lentiques de dépôts. En milieu lentique (ex. canaux), les prélèvements doivent se 

faire sur des supports verticaux préférentiellement pour éviter les phénomènes de sédimentation. 

 

IV.3.2. Période d’échantillonnage  
Pour le suivi de la qualité de l’eau (par exemple dans le cadre de réseaux de suivis institutionnels), au 

moins un échantillon par site et par an est requis. Cet échantillon doit être pris soit en période d’étiage 

soit quand l’on s’attend à la concentration maximale de la pollution. Par ailleurs, il est nécessaire 

d’attendre au moins 4 semaines après un orage.  

 
IV.3.3. Choix du substrat 
Les diatomées épilithiques (qui poussent sur des rochers et d’autres substrats durs) sont la 

communauté échantillonnée préférée pour les suivis de la qualité de l’eau en Europe et cela pour un 

certain nombre de raisons : 

• Ces substrats sont souvent disponibles dans les rivières et pendant toute l’année 

• Les échantillons sont simples à collecter 

• Les performances des indices diatomiques pour ce genre de substrat sont bien connues  
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De préférence, ce sont les cailloux et les galets qui sont échantillonnés, même si l’épilithon se 

développe également sur des blocs et sur des substrats durs artificiels. Comme substrats artificiels les 

lames en verre (Cattaneo and Amireault 1992) peuvent être utilisées ; maintenant on utilise le plus 

souvent des surfaces tels que des carreaux (faïences) non vernis. Le design de substrat artificiel doit 

être tel qu’il n’attira pas l’attention de passants et qu’il n’interfère pas avec les usagers légitimes de la 

rivière (par exemple les pécheurs). Le temps de colonisation doit être strictement le même afin de 

pouvoir comparer plusieurs sites entre eux.  

 

Des directives différentes sont requises selon si les cailloux sont recouverts d’algues filamenteuses ou 

pas. En absence d’algues filamenteuses : 

• L’objectif est d’utiliser des cailloux qui sont stables en conditions normales hydrologiques. Des 

cailloux (ou à la limites des galets) sont généralement utilisés, moins les rochers pour des 

raisons de manœuvrabilité. La plupart des directives recommandent de collecter au moins 5 

cailloux (ou 10 galets) dans la même zone d’échantillonnage.  

• La surface supérieure des cailloux est échantillonnée 

• La plupart des échantillonneurs prennent des brosses à dents dures plutôt qu’un couteau ou 

une lame à rasoir. Les poils des brosses à dents pénètrent mieux dans les irrégularités des 

cailloux que les lames et endommagent moins les frustules. Cependant il n’est pas possible 

d’enlever toutes les diatomées avec une brosse à dent. Les lames sont plus efficaces sur des 

surfaces lisses et sont plus faciles à laver.  

En présence d’algues filamenteuses (>75% recouvrement) : 

La technique décrite ci-dessus est légèrement modifiée en présence d’algues filamenteuses. La 

technique consiste à trouver des cailloux faiblement recouvert d’algues filamenteuses, puis de les 

enlever à main, le caillou est ensuite rincé dans la rivière (une note doit être faite). Une deuxième 

possibilité est d’échantillonner les diatomées qui se trouvent autour des algues filamenteuses s’il n’est 

pas possible de trouver de supports naturels durs. 

 

Les diatomées épiphytiques qui poussent sur des macrophytes et des macroalgues ont été 

échantillonnées dans un certain nombre d’études. Il est cependant difficile de donner des 

recommandations précises pour l’échantillonnage de cette population en raison de la grande diversité 

morphologique des macrophytes et des macroalgues (Torrisi et al 2006). Dans le cadre de la norme 

sur l’IBD, elles peuvent être prélevées seulement si l’on ne trouve pas de support durs naturels, ni de 

supports durs non naturels. L’échantillonnage peut se faire par expression ou grattage de tige de 

macrophytes. 

 

Les diatomées épipsammiques vivent dans le sédiment et ont été utilisées dans certaines études 

(Round and Bukhtiyarova 1996). Il n’est pas possible, à l’heure actuelle, de donner des 

recommandations pour le suivi de la qualité de l’eau en routine. Dans le cadre de la norme sur l’IBD, 

ellse ne doivent pas être prélevées car mauvaises indicatrices de la qualité de l’eau. 
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IV.3. 4. Préparation des lames au laboratoire 
Avant la préparation des lames, un examen rapide de l’échantillon est fait au laboratoire et 

d’éventuelles anomalies sont notées (présence d’un grand nombre de frustules vides). Si l’échantillon 

est analysé dans les heures qui suivent l’échantillonnage et si toutes les mesures sont prises afin de 

minimiser les divisions cellulaires (stockage de l’échantillon dans un endroit frais et sombre) alors 

l’ajout d’un conservateur n’est pas nécessaire. Pour un stockage sur du court terme, l’échantillon peut 

être soit congelé ou additionné de Lugol. Pour des stockages sur du long terme, on choisira comme 

conservateur soit du formol soit de l’alcool.  

 

Le but de cette étape est de produire une lame permanente sur laquelle des comptage de diatomées 

statistiquement valables pourront être faits.  

• Une portion de l’échantillon d’origine doit être conservée au moins jusqu’à ce que la lame soit 

contrôlée sous le microscope 

• Plusieurs méthodes existent afin de nettoyer les frustules. L’utilisation du peroxyde 

d’hydrogène est conseillée. Cependant des mélanges contenants des acides forts sont 

également utilisés avec succès.  

• Dans des rivières à fond calcaire, un traitement à l’acide dilué s’impose afin d’éviter la 

formation de sels calcaire insolubles.  

• Plusieurs passages soit de centrifugation soit de sédimentation sont requis afin d’enlever 

toutes traces d’agents oxydants et acides 

• Cette suspension nettoyée doit être conservée dans le cas où d’autres lames sont requises 

• Pour la préparation de lames permanentes, une goutte de la suspension doit être séchée sur 

une lamelle propre (épaisseur 0) soit à température ambiante soit à +- 60°C sur une plaque 

chaude.  

• Une résine avec un indice de réfraction > 1,6 est utilisée en collant la lamelle avec 

l’échantillon sur une lame de verre. La résine est chauffée pour en faire une lame 

permanente. 

• La densité des diatomées présentes sur la lame doit être telle que les espèces dominantes 

peuvent être facilement identifiées et comptées.  

• Des copies de lames permanentes doivent être stockées et correctement identifiées 

 

IV.3. 5. Identification et comptage des diatomées  
L’identification se fait par observation de la lame en microscopie optique (immersion, 100x). Au moins 

400 frustules de diatomées par échantillons sont identifiées. Les diatomées peuvent être identifiées 

selon les sources suivantes : Cemagref/Agences de l'eau (1999). Ces outils sont essentiellement 

destinés aux débutants et ne sauraient par conséquent se substituer à une flore détaillée dont l’usage 

reste recommandé. Les flores de référence pour la flore diatomique européenne sont : Krammer and 

Lange-Bertalot (1986-1991) ; Krammer (2000) ; Lange-Bertalot (2001) et Krammer (2002). 

 
IV.3. 6. Transformation des données diatomiques obtenues par comptage microscopique 



Etude RECORD n°07-1016/1A  35

Les données diatomiques peuvent être tout simplement transformées en abondance relative de 

chaque espèce présente. Ces données peuvent servir dans le cas d’analyses multivariées telles que 

les méthodes d’ordination ou de classification (Ward).  

Pour simplifier cette information, d’autres méthodologies ont été mises en place, telles que les 

métriques d’intégrité biotique (richesse spécifique, biodiversité, densité) et le calcul d’indice 

diatomiques (IBD, IPS,…) afin d’évaluer la qualité des cours d’eau. Ces méthodes peuvent fournir une 

première indication sur l’état d’un écosystème et évaluer l’effet d’un stress physique ou chimique.  

 

IV.3. 6. 1. Métriques d’intégrité biotique 
Une des conséquences de la contamination et des altérations naturelles (sècheresse, crues,..) ou 

d’origine anthropiques (rejets chimiques, barrages,..) produites dans les eaux sont les modifications 

induites dans la structure des communautés naturelles. En effet, certaines espèces disparaissent car 

elles ne tolèrent pas les nouvelles conditions et d’autres prolifèrent. Dans le cas du bio-monitoring 

fluvial, il est donc particulièrement important de garder à l’esprit qu’il existe de nombreuses causes 

naturelles qui peuvent également induire une diminution de la biodiversité.  

 

Les communautés non altérées sont constituées par : 

- un nombre réduit d’espèces très abondantes, 

- un nombre faible d’espèces rares, 

- un nombre important d’espèces formées par des populations réduites. 

 

Une perturbation (ou un stress naturel) peut modifier la structure des communautés naturelles, 

diminuer la diversité et réduire le nombre d’espèces.  

 

a) Indice de Shannon-Weaver (Shannon and Weaver 1949) est l’un des indices de biodiversité les 

plus connus et les plus utilisés par les spécialistes: 

 

H’= -∑s
i=1 p1 log2 p1 

 

Avec H’ : indice de biodiversité de Shannon-Weaver ; i : une espèce du milieu étudié ; p1 : proportion 

d’une espèce i par rapport au nombre total d’espèces dans le milieu ; s : nombre d’espèces 

 

Les valeurs de la diversité H ont différentes significations : 

H’ est minimal (= 0) si tous les individus du peuplement appartiennent à une seule et même espèce, 

H’ est également minimal si, dans un peuplement chaque espèce est représentée par un seul individu, 

excepté une espèce qui est représentée par tous les autres individus du peuplement. L’indice est 

maximal quand tous les individus sont répartis d’une façon égale sur toutes les espèces (Frontier 

1983). De la même manière, l'indice de Shannon est d'autant plus élevé que le nombre d'espèces est 

grand. Cet indice permet de quantifier la biodiversité d’un milieu d'étude et donc d’observer une 

évolution au cours du temps.  
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b) L’indice de Shannon est souvent accompagné de l’indice d’équitabilité de Piélou (1966), appelé 

également indice d’équirépartition E (angl. : evenness) (Blondel, 1979) ou régularité, qui représente 

le rapport de H’ à l’indice maximal théorique dans le peuplement, c'est-à-dire à un peuplement où 

toutes les espèces auraient le même effectif (Hmax). Cet indice peut varier de 0 à 1. Il est maximal 

quand les espèces ont des abondances identiques dans le peuplement. Dans ce cas, le milieu 

apporte les conditions nécessaires au bon développement des espèces. Il n’y a pas d´espèces 

prédominantes, la compétition alimentaire est équilibrée. A contrario, cet indice est minimal (0) quand 

une seule espèce domine tout le peuplement ce qui provoque un déséquilibre dans la distribution 

taxonomique. Le milieu est plus favorable au développement de certaines espèces pouvant être 

préjudiciables à d’autres. 
 

E= H’/H’max 

Insensible à la richesse spécifique, il est très utile pour comparer les dominances potentielles entre 

stations ou entre dates d’échantillonnage. 

c) Indice de Simpson mesure la probabilité que deux individus sélectionnés au hasard appartiennent 

à la même espèce : 

D = Σ Ni(Ni-1)/N(N-1) 

Ni : nombre d'individus de l'espèce donnée ; N : nombre total d'individus. 

Cet indice aura une valeur de 0 pour indiquer le maximum de diversité, et une valeur de 1 pour 

indiquer le minimum de diversité. Dans le but d’obtenir des valeurs «plus intuitives», on peut préférer 

l'indice de diversité de Simpson représenté par 1-D, le maximum de diversité étant représenté par la 

valeur 1, et le minimum de diversité par la valeur 0 (Schlaepfer, Bütler, 2002). 

Il faut noter que cet indice de diversité donne plus de poids aux espèces abondantes qu'aux espèces 

rares. Le fait d’ajouter des espèces rares à un échantillon, ne modifie pratiquement pas la valeur de 

l'indice de diversité. 

d) Indice de diversité de Hill est une mesure de l'abondance proportionnelle, permettant d'associer 

les indices de Shannon-Weaver et de Simpson : 

Hill = (1/D)/eH’ 

où 1/D est l'inverse de l'indice de Simpson et eH’ est l'exponentiel de l'indice de Shannon-Weaver. 

L'indice de diversité de Hill permet d'obtenir une vue encore plus précise de la diversité observée. 1/D 

va permettre la mesure du nombre effectif d'individus très abondants. eH’ va en revanche permettre 

de mesurer le nombre effectif d'individus abondants mais surtout des espèces rares. 
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Plus l'indice de Hill s'approche de la valeur 1, et plus la diversité est faible. Afin de faciliter 

l’interprétation, il est alors possible d’utiliser l’indice 1-Hill, où la diversité maximale sera représentée 

par la valeur 1, et la diversité minimale par la valeur 0. C’est l’indice de Hill qui semble le plus pertinent 

dans la mesure où il intègre les deux autres indices et permet ainsi des comparaisons de peuplements 

différents. Toutefois, il peut être utile d’utiliser les trois indices conjointement afin d’en extraire un 

maximum d’informations et de mieux comprendre la structure des communautés. 

 

e) Richesse spécifique 
La richesse spécifique correspond au nombre total d'espèces présentes dans un milieu ou une station 

donnée. Grâce à cet indice, nous pouvons donc comparer des écosystèmes très différents par leur 

richesse spécifique et donner ainsi une idée sur la qualité de structuration du peuplement. 
Le principe de la richesse spécifique est basé sur le fait que le milieu exerce une sélection naturelle 

sur les différents taxons. Cette sélection se fait à deux niveaux : 

- Au niveau écophysiologique de la tolérance, de l’adaptation des organismes et des facteurs de 

l’environnement. 

- Au niveau de la productivité de l´écosystème qui conditionne le nombre de niches écologiques 

pouvant accueillir les différents taxons. 

 
f) Densité 

La densité est définie comme le nombre d’individus dénombrés par unité de surface. Selon Gold 

(thèse), la densité des diatomées sur les substrats (D, exprimée en nombre de cellules par cm²) 

requiert un comptage de 200 cellules au minimum. Elle est calculée d’après la formule : 

 

D = (A x V)/ (n x 1,25) x (1/S) 

 

Où A : nombre total de cellules dénombrées ; n : nombre de champs ; V : volume initiale de 

l’échantillon formolé de périphyton (µL) ; S : surface totale des lames de verre raclées par échantillon 

(cm²) 

 

 
IV. 3. 6. 2. Courbes rang-fréquence 
 

Les diagrammes rang-fréquence (Patrick, 1949, Patrick et al., 1954) sont les diagrammes obtenus en 

reportant en abscisse les espèces rangées par ordre décroissant d'abondance (l’espèce la plus 

abondante = rang 1) et en ordonnée les fréquences associées sur une échelle logarithmique le plus 

souvent. La forme de la courbe donne des informations quant à la présence de pollution. Ces courbes 

fournissent un moyen pour représenter de façon visuelle l’équitabilité et la richesse spécifique. Une 

pente raide indique une équitabilité faible.  
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IV. 3. 6. 3. Indices diatomiques 
 

En Europe plus d’une vingtaine d’indices, basées sur les diatomées benthiques épilithiques destinées 

à évaluer la qualité des eaux, existent. Aujourd’hui, les indices diatomiques sont utilisés en routine en 

France ainsi que dans plusieurs pays d’Europe, pour le suivi de la qualité des eaux superficielles. 

En prenant en considération la sensibilité des diatomées envers divers types de pollution, différents 

indices biologiques d’évaluation de la qualité de l’eau ont été conçues, indices qui sont basés sur des 

critères et modalités de calcul différents.  

On distingue les indices de type saprobique qui traduisent l’enrichissement en matières organiques 

biodégradables, les méthodes indicielles de type trophique qui traduisent un enrichissement en 

substances nutritives (phosphore et azote), les méthodes visent à exprimer l’acidification des eaux et 

enfin celles qui ont pour objectif l’évaluation de la qualité générale de l’eau et qui intègrent donc les 

matières organiques, les substances nutritives ainsi que divers paramètres tels que les chlorures, la 

conductivité, le pH. En revanche, il n’existe pas d’indices visant à exprimer une pollution par les sels 

chlorures (NaCl ou MgCL2) ou une pollution par des métaux. Pourtant les effets de ce genre de 

pollution sont bien connus :. les communautés de diatomées soumises à de fortes concentrations de 

ces polluants, voient leur densité et leur taille diminuer, avec apparition de malformations cellulaires.  

 

Nous avons fait le choix délibéré d’exposer les indices diatomiques les plus souvent utilisés en Europe 

pour le bio-monitoring en rivière, bien que d’autres indices existent. 

 

a) DIFFERENTIATING SPECIES SYSTEM 

Le “Differentiating species system” (Lange-Bertalot 1978) fut un des premiers indices à être utilisé. Cet 

indice prend en considération 100 (ou 50 selon la version) espèces de diatomées qui sont classées 

dans 3 classes de qualité (résistante, sensible, ubiquitaire). Leur abondance relative dans un 

échantillon permet d’évaluer l’état d’un site. Cet indice a été établi pour le suivi d’une pollution 

organique. 

 

PTI = Σni ti        

 

Cet indice varie de 1 (mauvaise qualité) à 3 (bonne qualité)  

 

où ni = nombre de cellules pour l’espèce i, ti = valeur de tolérance pour l’espèce i et N = le nombre 

total de cellules diatomiques comptées  

 

b) L’INDICE DE SCHIEFELE-SCHREINER (SHE) 

L’indice SHE (Steinberg and Schiefele 1988 ; Schiefele and Schreiner 1991) ressemble au 

“Differentiating species system”. 386 espèces sont rangées dans 7 groupes de niveaux trophiques et 
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de résistance à la pollution. Cet indice a été établi afin de suivre l’acidification (Acs, Szabo et al. 

2004).  

 

c) INDICE CEC (=CEE) INDICE DE LA COMMISSION DE LA COMMUNAUTE EUROPEENNE  

L’indice CEE est le fruit d'une recherche effectuée afin d'obtenir un indice diatomique standardisé 

utilisable dans les pays de la Communauté européenne (Descy and Coste 1991). Il fait appel à 250 

taxons environ. Ensuite, des travaux ont été réalisés par le Cemagref en France (Coste, 1990), qui a 

réduit le nombre de taxons à 208 espèces. Ces espèces sont rangées dans une grille de 

détermination (tableau à double entrée). Les taxons sont répartis d’une part en 8 groupes de taxons 

plus euryèces (à large plage écologique) classés horizontalement par ordre de sensibilité à la pollution 

décroissante da la gauche vers la droite et d'autre part en 4 sous-groupes de taxons plus sténoèces 

(espèce présentant une niche écologique étroite) classés verticalement suivant un gradient croissant 

alcalinité/minéralisation. L’indice CEE est calculé par l’intersection de la colonne et de la ligne du 

tableau et varie de 0 à 10 avec transformation sur 20. 

 

 

d) L’INDICE saprobique de ZELINKA ET MARVAN 

Zelinka et Marvan (1961) ont mis au point un indice de saprobie en ce basant sur l’analyse de la 

communauté algale (parmi laquelle les diatomées) et de macroinvertebrés. Cet indice est calculé à 

partir d’informations relatives à l’abondance, à la fiabilité et à la sensibilité des espèces à la pollution.  

 

ID = (∑j=1 n  Aj.Sj.Vj )/ ∑ Aj. Vj) 

 

avec Aj : abondance relative de l’espèce ; Sj : polluosensibilité de l’espèce j , varie entre 1 (taxon 

fortement résistant à la pollution) et 5 (taxon très sensible à la pollution) ; Vj : valeur indicatrice de 

l’espèce ou degrés de sténoécie, varie entre 1 (faible poids écologique, taxon ayant une grande 

amplitude écologique donc euryèce) et 3 (fort poids écologique, taxon ayant une faible amplitude 

écologique donc sténoèce).  

 

e) Les indices dérivés de  ZELINKA ET MARVIN 

Un certain nombre d’indices diatomiques utilisés en Europe reposent sur la formule de base de 

Zelinka et Marvan (1961) avec des variantes concernant le choix et l’échelle des classes de 

sensibilité. Certains évaluent le niveau trophique (TD), d’autres le niveau saprobique (ILM, ROTT, 

SLA), et d’autres encore la pollution globale (DES, DI-CH, EPI-D, GDI, SPI).  

 

• INDICE de LECLERCQ ET MAQUET (ILM) 

Leclercq et Maquet (1987) ont mis au point cet indice ; 5 classes de sensibilité, 400 espèces utilisées.  

 

• INDICE SAPROBIQUE DE ROTT (SI) 
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Cet indice a été développé par Rott et al. (Rott et al 1997, 1999) pour l’Autriche et considère 500 

espèces et 5 classes de sensibilité, basées sur leurs préférences saprobiques.  

 

• INDICE TROPHIQUE DE ROTT, le TIDia 

Cet indice a été développé par Rott et al. (Rott, Pipp et al. 1999 ; Rott, Pipp et al. 2003 ) pour 

l’Autriche et considère 500 taxons et 5 classes de sensibilité, basées sur leurs préférences trophiques. 

Il détecte les  

 

Indice trophique Etat trophique Ptot moy annuelle 

(mg/L) 

Ptot valeurs extrêmes 

<= 1 Ultraoligotrophe < 0,005 <0,010 

1,1-1,3 Oligotrophe <0,010 <0,020 

1,4-1,5 Oligo-mésotrophe 0,010-0,020 <0,050 

1,6-1,8 Mésotrophe <0,030 <0,100 

1,9-2,2 Méso-eutrophe 0,030-0,050 <0,150 

2,3-2,6 Eutrophe 0,030-0,100 <0,250 

2,7-3,1 Eu-polytrophe >0,100 >0,250 

3,2-3,4 Polytrophe 0,250-0,650 >0,650 

>3,4 Poly-hypertrophe >0,650 >0,650 

 

• INDICE SI (Saprobic Index) DE SLADECEK  

L’indice SI (Sladecek 1986) combine les valeurs de représentativité et de saprobité (affinité pour la 

matière organique) des espèces. 5 classes de sensibilité (de 4 à 0) ; 323 espèces utilisées 

 

• INDICE DE DESCY (DES) 

L’indice de Descy (Descy 1979) a 5 classes de sensibilité, 106 espèces utilisées. Il évalue la pollution 

globale. 

 

• INDICE SUISSE DES DIATOMEES (DI-CH) 

C’est un indice de pollution globale. L’indice est calculé pour une station de prélèvement, à partir du 

relevé floristique. Pour cela, pour chaque taxon présent, les données suivantes sont nécessaires : 

-valeur Hi : abondance relative du taxon (le 100% représente les valves de diatomées dénombrées 

dans l’échantillon) 

-valeur Di (préférence autoécologique) 

-valeur Gi (valeur de pondération du taxon : caractérise sa représentativité en tant qu’organisme 

indicateur) 

L’indice prend des valeurs situées entre 1 (eaux courantes très propres) et 8 (eaux courantes très 

chargées) avec une précision de 0,5 unité (donc 15 niveaux possibles). En ce basant sur cette échelle 

de valeurs, l’eau de la station peut être attribuée à l’une des 5 classes d’état écologiques (très bon, 

bon, moyen, médiocre, mauvais, mauvais) 
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DI-CH= (∑i=1
nDiGiHi)/( ∑i=1

n GiHi) 

 

Avec n: nombre de taxon de l’échantillon 

 

 

• INDICE D’EUTROPHISATION/POLLUTION (EPI-D) 

L’EPI-D a été développé par Dell’Uomo (1996, 1999 et 2004). La sensibilité des espèces est traduite 

par un indice qui va de 0 à 4 et avec une fiabilité qui va de 5,1 à 1. Les taxons considerés sont 350 

regroupés en 5 catégories 

Les paramètres les plus importants qui influencent cet indice prennent en considération la sensibilité 

des diatomées envers la charge organique, le degré de minéralisation du corps hydrique (surtout 

chlorures) e la concentration en nutriments. Ainsi on y trouve l’oxygène dissout et le pourcentage de la 

valeur de saturation, la BOD5, le phosphore total, e surtout les orthophosphates, l’azote ammoniacal, 

l’azote nitrique, les chlorures, les sulfates, la dureté totale et la conductibilité. 

 

EPI-D = Somme a*r*i/somme a*r 

 

avec a, abondance de chaque espèce ; r, confiance de chaque espèce; i, indice intégré pondéré de 

sensibilité de chaque espèce 

Le résultat obtenu est une valeur comprise entre 0 et 4 (le zéro indique de l’eau propre) et le calcul 

s’effectue au deuxième chiffre décimal. Dans le but de comparer l’EPI-D avec d’autres indices 

diatomiques européens l’on peut uniformiser les résultats en les reconduisant sur une échelle 1-20 (20 

indique des eaux propres), toujours en exprimant le résultat au premier chiffre décimal. 

 

• INDICE DIATOMIQUE GENERIQUE (IDG) 

L’IDG a été proposé par Rumeau et Coste (1988) (Coste and Ayphassorho 1991) pour proposer une 

alternative à l’IPS. Cet indice est donc basé sur les mêmes principes que l’IPS mais les diatomées 

présentes sont identifiées seulement au niveau du genre. Ceci permet d’engager du personnel moins 

qualifié. En eau douce, tous les genres interviennent dans le calcul de l’IDG. L’IDG se calcule pour 

chaque station à l’aide de la formule suivante :  

 

IDG= (∑j=1
jAjSjVj)/(∑j=1

n AjVj) 

 

Indice des 

diatomées 

1 2 3 4 5 6 7 8 

Classes d’état selon 

le système 

modulaire gradué 

Non pollué à faiblement pollué Faiblement 

pollué 

Nettement 

pollué 

Fortement à très fortement 

pollué 
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Aj représente l’abondance exprimée en pourcentage, Sj représente la sensibilité de chaque genre face 

à la pollution (elle varie de 1 pour les plus résistantes à 5 pour les plus sensibles) et Vj représente la 

variabilité (elle varie de 1 pour les formes les plus courantes à 3 pour les formes les plus 

caractéristiques)  

 

Les valeurs de l’IDG vont de 1 à 5 en ordre décroissant du niveau de contamination.  

IDG ≥ 4.5 Qualité biologique optimale, pollution nulle. 

4 < IDG >4,5 Qualité subnormale. Pollution faible. 

3,5 < IDG >4 Pollution modérée. Eutrophisation. 

3 < IDG > 3,5 Pollution moyenne. Eutrophisation accentuée. 

2 < IDG > 3 Disparition des espèces sensibles. Forte pollution. 

1<IDG >2 Très forte pollution. 

IDG = 0 Au-dessous d’une valeur de 10 individus par mm² le peuplement est considéré comme 

inexistant. 

 

• INDICE DE POLLUOSENSIBILITE SPECIFIQUE (IPS) 

L’indice de Polluosensibilité Spécifique de Coste (Coste, in Cemagref, 1982 ; (Coste 1986)) reste à ce 

jour l’un des indices les plus utilisés en Europe. L’IPS est considéré comme l’indice de référence. Il 

intègre les effets de tous les polluants, incluant la pollution organique, la salinité, les toxines etc. Cet 

indice utilise les notions d’abondance relative, de sensibilité à la pollution (de 5 : très sensible à 1 : 

très tolérant) et de valeur indicatrice (de 1 à 3). Il utilise plus de  5300 espèces différentes (synonymes 

compris). Il fournit d’excellents résultats mais reste difficile à appliquer en raison de la difficulté 

rencontrée pour l’identification des espèces. Cet indice est régulièrement actualisé pour intégrer les 

nouvelles espèces ou les nouvelles synonymies. 

 

Spi = (∑n i=1 Aiiivi)/(∑ n i=1 Aivi) 

 

Avec A : l’abondance relative du taxon i; ii est l’indice de sensibilité du taxon i (varie de 1 à 5); vi est 

valeur d’indicateur (indicator value) de i (varie de 1 à 3).  

 

La valeur obtenue pour cet indice varie entre 1 et 5, mais a été transformée par Descy et Coste 

(Descy and Coste 1988) afin d’être exprimé entre 1 et 20 en utilisant la formule IPS = 4,75 x IPS – 

3,75 

 

• INDICE DIATOMIQUE TROPHIQUE (TDI) selon Kelly et Whitton (Kelly and Whitton 1995) 

L’indice TDI a été développé en Angleterre par Kelly (Kelly and Whitton 1995 ; Harding and Kelly 

1999) et a été successivement amélioré par Kelly (Kelly 1998), puis en 2001 (Kelly 2001). Cet indice 

évalue la sensibilité des taxons, en relation avec les concentrations en substances nutritives telles que 

le phosphate soluble réactif, le phosphore total, les nitrates et l’ammoniaque (Kelly et Whitton, 1995). 
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Il est donc sensible à la pollution inorganique (eutrophisation). Il sélectionne certaines espèces 

dominantes et regroupe plusieurs d’autres espèces dans des genres. 

Cet indice est basé sur l’utilisation de 86 espèces qui ont été sélectionnées sur la base de leur 

capacité d’indication.  

 

TDI = (WMSx25)-25 

 

avec WMS : Weighted Mean Sensitivity 

WMS = (Σj=1
n ajsjvj)/( Σj=1

n ajvj) 

avec aj : abondance de l’espèce j, sj : sensibilité à la pollution (1-5) de l’espèce j, vj : valeur 

d’indicateur (1-3).  

 

Cet indice donne une estimation de 5 niveaux de concentrations en orthophosphates. 

Sensibilité à la 

pollution (S) 

Description 

1 L’optimum se situe ≤ 0,01 mg/L de filtrable P 

2 L’optimum se situe entre  0,01 mg/L et 0,035 de filtrable P 

3 L’optimum se situe entre 0,035 et 0,1 mg/L de filtrable P 

4 L’optimum se situe  entre 0,1 et 0,35 mg/L de filtrable P 

5 L’optimum se situe entre 0,35 et 1 mg/L de filtrable P 

 

• DIATOM ASSEMBLAGE INDEX TO ORGANIC POLLUTION (DAIPO, indice de WATANABE = 

WAT)   

Cet indice a été établi par Watanabe et al. (Watanabe, Asai et al. 1985 ; Watanabe, Asai et al. 1986 ; 

Watanabe 1988; Watanabe, Satoh et al. 1990 ) et établit une corrélation entre la DBO5 (Demande 

Biologique en Oxygène sur 5 jours) et l’abondance relative des taxons (tolérants, indifférents et 

sensibles). Cet indice est donc sensible à la pollution organique (BOD5). 226 espèces sont utilisées. 

 

DAIpo=50+1/2.(∑i=1
p.Xi-∑i=1

q.Sj) 

 

avec ∑i=1
pXi = pourcentage de la somme des espèces saproxènes de 1 à p ; -∑i=1

qSj = pourcentage de 

la somme des espèces saprophiles de 1 à q 

 

• FABRI ET LECLERQ METHOD (1984) 

Les espèces sont classées en 6 groupes avec des tolérances différentes en regard à la pollution 

organique et acide. Cet indice est calculé en prenant en considération l’abondance relative de chaque 

groupe, et est comparé à une valeur d’indice qui correspond à un site de référence non pollué. 146 

espèces sont utilisées. 

 

• ZIEMANN’S HALOBON INDEX 
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Ziemann s’est inspiré du système de classification établi par Kolbe (Kolbe 1927) et a développé 

l’indice « halobique » « Halobion index » (Ziemann 1971 ; Ziemann 1982). Cet indice est bien adapté 

aux concentrations absolues en chlorures, aux fluctuations salines et à la composition ionique relative 

(en particulier le rapport alcaline/calcium). L’indice varie entre -100 et +100 et donne des informations 

sur la qualité de l’eau en mesurant les effets biologiques du sel sur les organismes benthiques. Les 

espèces diatomiques sont regroupées en cinq classes (« Halobion groups ») : polyhalobes, 

mesohalobes, oligohalobes-halophiles, oligohalobes-indifférents et haloxéniques. L’attribution des 

espèces à un groupe est faite selon Ziemann (Ziemann 1982 ; Ziemann 1999) et Pankow (Pankow 

1990) et en considérant également les données de Hofmann (Hofmann 1998) et Strecker (Strecker 

1997). L’indice de Ziemann (Ziemann 1971 ; Ziemann 1982) est basé sur « the estimation 

frequencies » (cf. tableau ci dessous) et est calculé de façon suivante :  

 

H = [(∑h H – ∑h x)/ ∑h] * 100 

 

Où H = l’indice de Ziemann ; ∑h H = la somme des abondances (de 1 à 9) des espèces indicatrice de 

sel « Halobion species » (polyhalobes, mesohalobes, halophiles) ; ∑h x = somme des abondances des 

espèces haloxeniques ; ∑h =  abondance total de toutes les espèces trouvées  

 

Relation entre abondance relative (%) et fréquences estimées (h) selon Ziemann (Ziemann 1982) 

H selon Ziemann (1982)  Abondance relative (%) 

1 Vraiment rare  < 1 

2 Rare ≥ 1 < 5  

3 Moyen ≥ 5 < 20  

5 Abondant ≥ 20 < 50 

7 Vraiment abondant ≥ 50  < 100 

9 Nombreux 100  

 

Comme on a vu plus haut, cet indice est calculé à partir d’estimations d’abondances relatives et utilise 

des groupes d’abondance sur une échelle de 1 à 9. Ces groupes sont clairement non-équidistants et 

plus équivalents à une distribution logarithmique. Dans le cas d’une étude où les abondances relatives 

sont calculées à partir d’un comptage réel et que ces abondances relatives sont exprimées en 

pourcentages, elles ne peuvent pas être utilisées directement dans la formule pour le calcul de 

l’indice. Deux autres approches pour calculer l’indice existent : 

a) les abondances relatives exprimées en pourcentages (par rapport à par exemple 500 frustules 

comptées), sont converties en utilisant la table de conversion de Hofmann (Hofmann 1997) : 1 = 

« + » (des espèces rares pas inclues dans le comptage) ; 2 = < 1% ; 3 = > 1% et <= 2.5% ; 5 = > 2.5% 

et =< 10% ; 7 = > 10% et < = 25% ; 9 = > 25%.  

b) l’indice est directement calculé à partir des abondances relatives exprimées en pourcentages 

comme in Jahn (Jahn 1990) :  
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Halobian Index = ∑h H - ∑h x 

 

où ∑h H est la somme des abondances relatives (% à partir de 500 frustules) des espèces halobion ; 

∑h x est la somme des abondances relatives (%) des espèces haloxéniques.  

 

Indépendamment du fait comment le calcul de l’indice est fait, la classification des eaux est faite de la 

manière suivante : 

Classification des eaux, basée sur les indices halobion selon Ziemann (Ziemann 1999) 

H < -30 Infrahalobic 

H ≥ -30 < -10 Gamma-oligohalobique 

H ≥ -10 < + 15 Beta-oligohalobique 

Eaux douces 

H ≥ + 15 < +30 Alpha-oligohalobique 

H ≥ +30 < + 50 Beta-mesohalobique 

H ≥ + 50 < +75 Alpha-mesohalobique 

Eaux salées 

H ≥ + 75 polyhalobique 

 

• INDICE BIOLOGIQUE DIATOMIQUE (IBD) 

Les six Agences de l’Eau et le Cemagref ont engagé en 1994 une collaboration en vue de développer 

un Indice Biologique Diatomées ou IBD à l’usage des gestionnaires et applicable à l’ensemble du 

réseau hydrographique français, et du Réseau National de Bassin en particulier. Deux versions 

normalisées de l’IBD se sont succédées depuis la première version produite en 1995 (la première : 

Prygiel and Coste 1998, normalisée en 2000 ; la deuxième normalisée en 2007). Une description 

détaillée de la mise au point de l’IBD a été donnée par Lenoir et Coste (Lenoir and Coste 1996). L’IBD 

est normalisé (AFNOR 2000, 2007). Le calcul de l’IBD implique la prise en compte d’un nombre de 

taxons (209 taxons pour la version de 2000, 1488 taxons dans la version de 2007), tous les taxons 

sont répartis à l’intérieur de sept classes de qualité d’eau définies à partir de 14 paramètres physico-

chimiques. Une fois que les données sont mises dans le logiciel d’analyse (Omnidia, Lecointe et al. 

1993), le calcul d’indices se fait automatiquement. 

- Calcul en ‰ de l’abondance A de chaque taxon apparié (et des taxons associés le cas échéant) 

- Elimination des taxons appariés présentant une abondance inférieure aux valeurs seuils indiquées 

par la norme (abondance inférieure à 7.5‰, soit 3 diatomées sur 400).  

- Calcul de la probabilité de présence d’un taxon apparié fictif représentatif du peuplement étudié pour 

chacune des classes de qualité de l’eau i selon la formule suivante : 

 

F(i) = ∑n x=1  Ax*Px(i)*Vx / ∑n x=1  Ax*Vx 

 

où Ax est l’abondance du taxon apparié X exprimé en ‰, Px(i) est la probabilité de la présence du 

taxon apparié X pour la classe de qualité i , Vx est la valeur écologique du taxon apparié X , n est le 

nombre de taxons appariés retenus après application du seuil de présence. 
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7 valeurs de F(i) sont calculées puisque l’IBD définit 7 classes de qualité de l’eau. 

- Calcul de B qui correspond à la valeur de l’IBD sur 7 et constitue une valeur intermédiaire, selon la 

formule du barycentre : 

B = 1*F(1)+2*F(2)+3*F(3)+ 4*F(4)+5*F(5)+6*F(6)+7*F(7) 

- Calcul de l’IBD sur 20 (celui-ci ne s’exprime qu’avec une seule décimale): 

IBD/20 = 4.75 * IBD - 8.5 

 

17 ≤ très bonne qualité ≤ 20 : couleur bleue  
13 ≤ bonne qualité < 17 : couleur verte  
9 ≤ qualité moyenne < 13 : couleur jaune  
5 ≤ mauvaise qualité < 9 : couleur orange  
1 ≤ très mauvaise qualité < 5 : couleur rouge  

  
Pour la version de 2000 (Afnor 2000), l’analyse par la méthode de co-inertie de la structure commune 

des tableaux de données chimiques et biologiques exprimées en classes d’abondance (Chessel and 

Mercier 1993) a permis de dégager un axe d’ordination des 1332 inventaires selon la pollution 

organique et saline. A partir de cet axe découpé en 7 classes de qualité de l’eau, 3 types de profils 

écologiques ont été décrit en plus de l’absence du taxon : classe 1 : simple abondance, classe 2 : 

abondance moyenne à forte, classe 3 : forte abondance. Pour qu’une espèce soit prise en compte, 

son abondance relative doit dépasser le seuil inférieur de la classe dans laquelle elle intervient. On 

dispose ainsi pour chacun des 209 taxons de profils de probabilité de présence. Le calcul de l’IBD est 

réalisé en effectuant le produit des probabilités de présences des espèces pour chacune des 7 

classes de qualité d’eau. On obtient alors une courbe avec en abscisse les 7 classes de qualité d’eau 

et en ordonnée les produits de probabilité de présence. Le barycentre de cette courbe correspond à la 

valeur de l’IBD (note sur 7). Cette note est transformée en note sur 20 pour faciliter les comparaisons 

avec d’autres indices biologiques. Toutes ces opérations sont effectuées automatiquement par 

l’utilisation du logiciel Omnidia (Lecointe, Coste et al. 1993), une fois les résultats du comptage entrés 

sur ordinateur. Le logiciel calcul d’ailleurs 14 indices diatomiques. 

Une méthodologie semblable a été utilisée pour la version 2007 de l’IBD (Afnor 2007) avec un jeu de 

données nettement plus large, provenant notamment des Directions Régionales de l’Environnement.  

 

Les performances de l’IBD sont très acceptables. L’IBD est corrélé avec les principaux paramètres de 

la qualité des eaux (pollution organique et eutrophisation) et tout particulièrement avec l’ammonium, 

l’azote Kjeldhal et les phosphates.  

 

• COMPARAISON DES INDICES  

 

Tableau récapitulatif : Nombre d’espèces ou genres utilisé pour le calcul de chaque indice 

Indice Diff SHE CEE ILM ROTT SLA Descy EPI-D IDG IPS TDI IBD 

N°taxon 100 (ou 

50) 

386 208 210 500 323 106 350 all all 86 209 (version 2000) 

1488(version 2007) 
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Les abréviations sont reprises et explicitées dans le tableau suivant. Toutes les espèces sont listées 

dans Omnidia (6500 dont 1800 ont les valeurs d’indicateur et de sensibilité). 

 

Des nombreuses études comparatives ont été réalisées et il en ressort que les indices de Sladecek et 

l’Indice saprobique de Rott sont uniquement liés à la pollution organiques, alors que les indices IDG, 

IPS et CEC intègrent davantage la qualité globale de l’eau (pollution organique, salinité, 

eutrophisation).   

L’avantage de l’indice IPS par rapport aux autres est de prendre en compte un grand nombre 

d’espèces.  

 

En considérant l’ensemble des indices diatomiques étudiés, les indices sont sensibles à divers 

facteurs. 

Ceux sensibles aux nutriments sont : 

- le TDI selon Kelly et Whitton (Kelly and Whitton 1995) 

- l’indice trophique of Rott (Rott, Pipp et al. 1999) 

- le TDI selon Schiefele et Kohmann (Schiefele and Kohmann 1993) 

 

Il convient de rappeler que le phosphore est en théorie le nutriment qui limite le plus souvent la 

production primaire en milieu d’eau douce. Par contre dans bien des cas, c’est l’azote qui est le 

facteur limitant ; Dans la pratique il est extrêmement difficile de distinguer les effets de ces deux 

nutriments. Ces indices trophiques décrivent la distribution de diatomées en relation avec les 

orthophosphates (la forme dissoute) ou le phosphore total. L’utilisateur de ces indices doit être 

conscient du fait que phosphore total et orthophosphates sont normalement corrélés et aussi que le 

phosphore et l’azote sont corrélés entre eux. Ces indices doivent être traités comme indicateurs 

généraux d’état trophique. 
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Tableau des indices basés sur les diatomées et utilisés en Europe (A : Autriche, ADN : Andorra, B : 

Belgique, CH : Suisse, D : Allemagne, E : Espagne, F : France, FIN : Finlande, GB : Grande Bretagne, 

GR : Grèce, I : Italie, L : Luxembourg, MK : Macédoine, P : Portugal, PL : Pologne). 

Mode de calcul Méthode Pays 

Calcul effectué avec les 

abondances relatives de 

chaque type de pollution 

Diff : Differentiating species system (Lange-Bertalot 1978; 

Lange-Bertalot 1979) 

 

SHE : Steinberg et Schiefele indice SHE (Schiefele & Schreiner 

1991) 

CH, D 

 

 

 

D 

Calcul effectué avec une grille 

à double entrée 

CEE : Indice CEE (Descy & Coste 1991) F, B, L, 

AND, E, P 

Formule de Zelinka et Marvan 

(Zelinka and Marvan 1961) : 

calcul effectué avec les 

valeurs d’abondance, de 

sensibilité et de fiabilité pour 

chaque espèce 

Descy indice, DES (Descy 1979) 

 

IPS : Indice de Polluosensibilité Spécifique (Coste 1982) 

 

SLA : Sladecek indice (Sladecek 1986) 

 

ILM : Indice Leclercq et Maquet (Leclercq & Maquet 1987) 

 

IDG : Indice Diatomique Générique (Coste & Ayphassorho 1991) 

 

TDI : Indique Diatomique  Trophique (Schiefele & Kohmann 

1993) 

 

EPI-D : Indice d’Eutrophisation/Pollution (Dell’Uomo & Tantucci 

1996 ; Dell'Uomo 2004)  

 

ROTT : Indice Saprobique de Rott (Rott, Hofmann et al. 1997) 

 

TDI : Indice Trophique des Diatomées, (Kelly 1998) 

 

ROTT : Indice Trophique de Rott (Rott, Pipp et al. 1999) 

 

DI-CH : indice suisse (Huerlimann & Niederhauser 2002) 

B, L 

 

F, PL, L, 

FIN, GR, E, 

P 

P 

 

B, L, P 

 

F, PL, FIN 

 

D, FIN 

 

I, E 

 

 

Ch, A 

 

GB 

 

A 

 

CH 

Calcul effectué avec 

l’abondance spécifique et la 

probabilité de présence de 

chaque espèce dans de 

classes de qualité 

IBD : Indice Biologique Diatomique  (Lenoir and Coste 1996 ; 

Prygiel and Coste 2000)  

F, L, P 
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Ceux sensibles à la matière organique et donc au niveau saprobique sont : 

- l’indice saprobique de Rott (Rott, Hofmann et al. 1997), le SI (indice de Sladecek, (Sladecek 1986)) 

- le « Differentiating species system » (Lange-Bertalot, 1978, 1979) 

- l’IPS 

- le GDI 

- l’indice de Watanabe (Watanabe, Asai et al. 1985 ; Watanabe, Asai et al. 1986 ; Watanabe 1988; 

Watanabe, Satoh et al. 1990 ) 

Plusieurs auteurs ont mis en évidence qu’il est difficile de distinguer la pollution organique de la 

pollution inorganique en se basant sur les diatomées lorsque la pollution est forte, car une forte 

contamination par des polluants organiques est souvent accompagnée d’une forte pollution 

inorganique en raison de la minéralisation de la matière organique (Kelly and Whitton 1995 ; Kelly 

1998). 

Plusieurs auteurs (Fesel 1984 ; Scharf 1984) ont suggéré, que certaines espèces diatomiques 

peuvent se nourrir de matière organique en raison de leur fort développement dans des stations de 

traitement d’eaux usées. Il reste à déterminer si ces espèces réagissent directement à la charge 

organique (par exemple en étant hétérotrophe), ou si elles sont plus compétitives que d’autres 

espèces dans des conditions particuliers qui sont reliées à la pollution organique (concentrations 

toxiques en ammonium ou faible saturation en oxygène). 

 

Ceux révélant l’acidification des eaux sont : 

- l’indice de salinité de Ziemann (1971, 1982, 1999) et Ziemann et al. (2001) 

Certaines méthodes permettent l’estimation directe du pH d’après les assemblages diatomiques (ter 

Braak and van Dam 1989), notamment le « Diatom Tolerance Grade System » de Schreiner 

(Schreiner 1990; Schreiner 2009 ). 

 

Ceux sensibles à la qualité générale du milieu, intégrant les caractéristiques physico-chimiques des 

cours d’eau. 

- indice diatomique CEE (Descy and Coste 1991). 

-IPS (Coste in Cemagref 1982) 

Ces méthodes prennent en compte la plupart des déterminant physiques, chimiques et biologiques, 

dont la matière organique bioddégradable (DBO, DCO), ainsi que les teneurs en azote, phosphore… 

Certaines incluent également les chlorures, le pH et la conductivité. 
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V. LES TYPES DE POLLUTIONS ETUDIEES DANS LE CADRE DU PROJET  

Bien que nous ayons déjà parlé de la pollution des milieux aquatiques dans le chapitre n° II, nous 

allons examiner ici en détail les types de pollution qui concernent l’activité industrielle, tels que la 

pollution métallique, la pollution qui génère un changement de pH, la pollution avec des 

micropolluants. 

V.1. Les métaux lourds 

V.1. 1. Généralités 
On appelle métaux lourds les éléments métalliques naturels dont la masse volumique dépasse 5 

g/cm3. Ceux-ci sont présents normalement le plus souvent dans l'environnement sous forme de traces 

: mercure, plomb, cadmium, cuivre, arsenic, nickel, zinc, cobalt, manganèse. Les plus toxiques d'entre 

eux sont le plomb, le cadmium et le mercure.  

Les métaux lourds sont présents dans l'eau, l'air et les sols. Comme tous les minerais, ceux-ci sont 

présents à l’état naturel et plus précisément dans les roches (arsenic, plomb..). Ces réserves 

naturelles ne constituent pas en elles-mêmes de danger à proprement parler. Des phénomènes 

naturels tels que l’érosion de roches ou les éruptions volcaniques et l'activité humaine, par 

l’exploitation des gisements naturels et par les activités industrielles et urbaines, participent à leur 

diffusion dans l'environnement. 

On distingue divers types de rejets de métaux : les rejets physiques (par exemple le plomb), les rejets 

atmosphériques (le mercure, le cadmium, l’arsenic, le chrome, le plomb) et les rejets dans l’eau. L'eau 

constitue un élément fondamental en matière de pollution, puisque dans le cas des métaux, comme 

pour d'autres composées, celle-ci va favoriser de nombreuses réactions chimiques. L'eau transporte 

les métaux lourds, et les insère dans les chaînes alimentaires (algues, poisson, etc.). Pendant de 

nombreuses années, les industries situées à proximité de cours d'eau ont rejeté leurs effluents dans 

ceux-ci. A ce phénomène (de plus en plus limité par l'installation de station d'épuration au sein même 

des sites industriels), il faut ajouter l'érosion et le ruissellement de l'eau sur les sols et chaussées. Les 

métaux lourds arrivent également dans les eaux océaniques de surface par transport atmosphérique 

et par le « upwelling » et sont généralement présents à des concentrations faibles dans ces eaux. En 

revanche, les eaux côtières montrent des concentrations plus élevées en raison de la présence de 

rivières, de zones urbaines (Wickfors and Ukeles 1982 ; Dickman 1998) industrielles (Esser and Volpe 

2002) et agricoles. Les écosystèmes aquatiques sont très vulnérables aux métaux car les composés 

métalliques de la phase particulaire peuvent s’accumuler dans le sédiment et être libérés dans l’eau 

interstitielle, accroissant ainsi la concentration en métaux solubles ou en suspension. 

V.1. 2. La toxicité des métaux lourds  
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Les métaux lourds posent un problème particulier de pollution car ils ne sont pas biodégradables. Les 

organismes peuvent acquérir les métaux lourds soit directement, en assimilant les métaux au sein 

d’un environnement contaminé, soit indirectement à travers la chaîne alimentaire. Les métaux lourds 

tels que le cuivre et le zinc sont essentiels à la vie quand présents à des concentrations faibles, alors 

que d’autres métaux tel que le plomb et le mercure n’ont pas de fonction biochimiques connue et utile 

et leur toxicité est reconnue, même à de très faibles concentrations (De Filippis and Pallaghy 1994; 

Allan 1997 ) (Fig. 1). Les métaux essentiels influencent le développement algale : une carence ou un 

excès vont engendrer un stress physiologique (Fig. 1).  

 Fig. 1. Réponses des algues à une augmentation de la concentration en métaux lourds dans le milieu 

: (a) métaux "non-essentiels" ; (b) métaux "essentiels"(d’après De Filippis and Pallaghy 1994, 

modifié). 

Enfin, même à des faibles doses, ces métaux lourds essentiels posent des problèmes de toxicité en 

raison du phénomène de bio-accumulation (ils se concentrent dans les organismes vivants pouvant 

atteindre des taux très élevés dans certains organismes). Leur réactivité et donc leur toxicité varie 
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avec l’état oxydatif des métaux lourds et leur nombre de coordination et est liée à un stress oxydatif dû 

à la production d’espèces réactives d’oxygène (l’ensemble des radicaux libres et de leurs précurseurs) 

et donc à un déséquilibre de l’état redox au sein de la cellule (Pinto, Sigaud-Kutner et al. 2003). D’une 

façon générale, la toxicité des métaux est réduite en présence de composés organiques non-ioniques 

ou colloïdaux ou aussi des ligands organiques sulfates (Dickman 1998), la forme dissoute est plus bio-

disponible donc plus toxique (Morin 2006).  

Au cours des prochains paragraphes nous allons voir comment se fait l’entrée des métaux lourds dans 

les cellules algales, comment ils agissent au sein de la cellule, la capacité de stockage de métaux 

lourds des algues et les effets des principaux métaux lourds pour les algues. 

a) Assimilation et accumulation des métaux lourds par les cellules algales 

La toxicité du métal lourd dépend de son efficacité d’assimilation par les algues. Pour les algues 

benthiques formant un biofilm, plusieurs facteurs influencent l’assimilation de métaux lourds. Ces 

facteurs sont soit des facteurs chimiques qui affectent la biodisponibilité soit en affectant la spéciation 

du métal soit en complexant le métal à la surface de l’organisme (Mason and Jenkins 1995 ; Lage, 

Soares et al. 1996 ; Guegen, Gilbin et al. 2004), mais aussi de facteurs biologiques et physiques. Les 

facteurs chimiques, comme la température de l’eau, les concentrations en nutriments, le pH, la dureté, 

etc., influencent de façon importante la toxicité des métaux vis-à-vis des microalgues (Genter and 

Amyot 1994; Wang and Dei 2001). Par exemple, dans le cas d’une diminution de pH, les ions H+ 

entrent en compétition avec les ions métalliques pour les sites d’adsorption à la surface des cellules 

algales. L’augmentation de la dureté de l’eau peut également diminuer la toxicité des métaux, ces 

derniers étant en compétition avec les ions calcium, magnésium et manganèse pour les sites 

d’adsorption membranaires, et pouvant se complexer et précipiter avec les carbonates, les 

bicarbonates et les hydroxydes de calcium et de magnésium présents dans le milieu. Parmi les 

facteurs biologiques on a l’épaisseur et la nature de la couche biologique (Admiraal, Blanck et al. 

1999) et l’importance de la surface de contact avec le milieu. Ces auteurs ont montré que les espèces 

phytoplanctoniques qui présentaient une importante surface de contact avec leur milieu, accumulaient 

une quantité considérable de métaux. Parmi les facteurs physiques, on a la température, la vitesse de 

courant etc. La vitesse de courant revêtit une importance particulière (Sabater, Navarro et al. 2002) en 

réduisant la couche qui entoure le biofilm et en permettant l’approvisionnement en gaz et ions (Riber 

and Wetzel 1987). L’assimilation de métaux lourds de la part des algues est un mécanisme qui se fait 

en deux étapes. La première c’est l’étape physique (sorption) et la deuxième dépend du métabolisme 

(Genter 1996). Pendant cette deuxième phase, l’assimilation de métaux lourds est liée au coefficient 

de diffusion, à la surface de la cellule et à l’épaisseur de la cellule. Plus en détail : 
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Fig. 2. Les différents mécanismes de transport des métaux à travers les membranes biologiques 

(d'après Simkiss and Taylor (Simkiss and Taylor 1989), modifié par Gold (Gold 2002)). 

Les ions métalliques sont capables de traverser la membrane cellulaire, et différents mécanismes ont 

été proposé (Fig.2) qui pourraient être responsables de leur transport vers l’intérieur de la cellule (voir 

Pinto, Sigaud-Kutner et al. 2003). Les ions métalliques peuvent soit entrer par diffusion simple 

(transport passif), soit par transport facilité en faisant intervenir des protéines transporteurs ou des 

canaux ioniques (comme les canaux Ca++), suivant le gradient de concentration, soit par transport 

actif, nécessitant une consommation d’énergie (en se lieant à des molécules de poids moléculaire 

faible comme la cystéine et entrer dans la cellule par transport actif en utilisant des transporteurs 

d’aminoacides), contre le gradient de concentration, soit enfin par endocytose en se liant à des 

protéines à pouvoir chélatant comme la métallothionéine (Sorentino 1979; Genter 1996 ). Les métaux 

lourds peuvent être à l’origine d’une dépolarization de la membrane cellulaire et d’une acidification du 

cytoplasme.  
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Fig. 3. Modèle schématique du devenir d'un métal absorbé par une cellule algale (d'après Genter 

(Genter 1996) modifié par Gold (Gold 2002)). 

A l’intérieur de la cellule, les métaux n’apparaissent quasiment jamais à l’état d’ions libres ; ils sont 

adsorbés, transportés et mis en réserve dans le cytoplasme sous forme de complexes 

métalloprotéiques (Fig.3). Une étude expérimentale a montré qu’il existe une relation directe entre la 

concentration en métaux dans le milieu et la cinétique d’accumulation par des diatomées (Tien, Sigee 

et al. 2005), suivant le modèle d’adsorption de Freundlich : 

x/m = Kf * C1/n 

Où x/m : concentration en métal sorbé, Kf : constante de Freundlich, C : concentration en métal dans 

l’eau et 1/n : constante d’intensité d’adsorption. 

b) Mécanismes de toxicité des métaux lourds pour les cellules algales 

De nombreux auteurs ont décrit les mécanismes de toxicité des métaux sur les diatomées, en mettant 

en évidence des effets sur la photosynthèse, la croissance algale, la respiration, la multiplication, 

l’assimilation de nutriments et la synthèse de molécules.  

Ces effets sont des conséquences d’une perturbation liées au transport des métaux vers l’intérieur de 

la cellule (altération de la perméabilité membranaires (De La Rocha, Hutchins et al. 2000), 

perturbation du système des perméases impliquées dans le transfert du phosphate et de la silice à 

l’intérieur de la cellule (Conway 1978), modifications biochimiques de la paroi cellulaire et de la 
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membrane plasmique (Wong, Chau et al. 1987 ; Guanzon, Nakahara et al. 1994) ou les 

conséquences de dommages intracellulaires provoqués par les métaux. En fait, les métaux présents 

dans le cytosol endommagent les cellules car au au-delà de concentrations limites, il y a saturation 

des sites de liaison, réduisant la capacité d’adsorption des métaux par les cellules (Rijstenbil and 

Gerringa 2002), induisant ainsi un stress oxydatif par génération d’espèces réactives d’oxygène. Ces 

dernières sont également produites par respiration et par photosynthèse mais en quantités gérables 

pour la cellule, et constituent une menace constante pour les cellules car en pouvoir d’oxyder des 

protéines, des lipides et des acides nucléiques, pouvant être à l’origine d’altération de la structure 

cellulaire et de mutagenèse (Halliwell and Gutteridge 1999). La toxicité des métaux se manifeste 

également par une inhibition de la croissance résultant de perturbations de la division cellulaire 

causées par la diminution de la concentration intracellulaire en thiols induite par les métaux (Gerringa, 

Rijstenbil et al. 1995 ; Perrein-Ettajani, Amiard et al. 1999). Dans ces conditions, la reproduction 

asexuée est le mode de multiplication privilégié, elle conduit à une sélection des individus les plus 

petits (Cattaneo, Asioli et al. 1998 ; Joux-Arab, Berthet et al. 2000). Enfin des interférences avec le 

métabolisme de la silice (De La Rocha, Hutchins et al. 2000) sembleraient être responsables de 

l’apparition de formes tératologiques, liée à la déformation des frustules. D’autres conséquences des 

dommages intracellulaires sont une inhibition de la croissance globale des populations diatomiques 

(Perrein-Ettajani, Amiard et al. 1999; Gold, Feurtet-Mazel et al. 2003) et des altérations de l’activité 

photosynthétique (Takamura, Kasai et al. 1989 ; Hill, Bednarek et al. 2000 ; Soldo and Behra 2000). 

Cette dernière est attribuable à des dérèglements de l’activité enzymatique de la cellule (Paulsson, 

Nystrom et al. 2000) et à des perturbations du fonctionnement des photosystèmes (Guanzon, 

Nakahara et al. 1994). Les métaux sont également à l’origine d’une diminution de la densité des 

diatomées et donc à une réduction de la biomasse algale (Paulsson, Nystrom et al. 2000) en raison de 

perturbation de la division cellulaire (Perrein-Ettajani, Amiard et al. 1999) du taux de reproduction (Rott 

1991 ; Peres, Florin et al. 1996) et des stratégies de migration (Peterson 1996). Enfin, des nombreux 

auteurs ont mis en évidence une diminution de la richesse spécifique, de la diversité des 

communautés et un changement de la structure des communautés suite à une exposition à un stress 

métallique (Hill, Willingham et al. 2000 ; Sabater 2000; Gold, Feurtet-Mazel et al. 2003 ) en raison de 

la présence d’espèces plus ou moins sensibles ou tolérantes envers les métaux.  

c) Mécanismes de tolérance au niveau de la cellule algale 

Les algues possèdent des mécanismes constitutifs (présents dans la plupart des phénotypes) et 

adaptatifs (présents seulement dans les phénotypes tolérants) afin de pouvoir faire face à la présence 

de concentrations élevées en métaux et limiter ainsi les perturbations et dommages liées à une 

exposition aux métaux (Meharg 1994).  

Sous stress métallique, les algues montrent 4 grandes catégories de mécanismes de régulation des 

flux métallique :  
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Des mécanismes de limitation des entrées de métaux. Certains métaux peuvent être fixés aux 

hydroxydes de fer ou de manganèse présents au niveau de la membrane cellulaire (Perrein-Ettajani, 

Amiard et al. 1999). On observe aussi une diminution de la taille cellulaire, limitant ainsi la surface 

exposée et par conséquent l’assimilation métallique par la cellule (Koshmanesh, Lawson et al. 1997). 

D’autres auteurs décrivent une diminution de la perméabilité membranaire (De Filippis and Pallaghy 

1994 ; Gaur and Rai 2001) ou un épaississement de la paroi cellulaire (Twiss and Nalewajko 1992).  

Le développement de modes de stockage sous forme insoluble dans le cytosol. Au lieu 

d’exclure les métaux du cytoplasme, les cellules peuvent induire la synthèse de protéines de 

protection, telles que les phtyochélatines qui piègent les métaux sous une forme moins toxique et 

avec lesquels elles forment des complexes stables (Ahner and Morel 1995 ; Scarano and Morelli 

2002). Des phénomènes de vacuolisation ont été également décrits qui permettent de réduire la 

concentration intracytoplasmique en métaux en ainsi leur toxicité (Nassiri, Mansot et al. 1997). 

Si la cellule réagit à la présence de métaux lourds par des mécanismes de détoxification en stockant 

le métal au sein de la cellule, le métal devient assimilable pour les niveaux trophiques supérieurs et on 

assiste non seulement à une bio-accumulation mais aussi à une bio-magnification du métal à travers 

la chaîne alimentaire, avec des conséquences importantes pour l’ensemble de l’environnement 

aquatique.  

Il est utile de savoir que la disponibilité en nutriments (en particulier l’azote) augmente de façon 

drastique la capacité des algues à accumuler les métaux lourds (Wang and Dei 2001), suggérant une 

entrée de métaux plus importante pour les niveaux supérieurs de la chaîne trophique. Enfin, la 

capacité que les algues ont à stocker des métaux lourds, a été utilisée ces dernières années afin de 

dépolluer des eaux contaminées (Cervantes, Campos-Garcia et al. 2001).  

L’étude de Duong et al (Duong, Morin et al. 2008) a montré que l’accumulation de cadmium peut 

varier de façon considérable avec la saison, la durée d’exposition et de la biomasse périphytique. 

L’étude de Morin et al. (Morin, Duong et al. 2008) confirme cela. 

Des mécanismes de neutralisation du stress oxydant. Les algues répondent à un stress oxydatif, 

causé par la présence d’espèces réactives d’oxygène, générées par la présence de métaux lourds, 

par induction de diverses molécules à pouvoir antioxydant, comme par exemple certaines enzymes 

comme la super oxyde dismutase, la catalase, la glutathione peroxydase et l’ascorbate peroxydase, et 

par synthèse de molécules à faible poids moléculaire comme les caroténoïdes et le glutathione (Pinto, 

Sigaud-Kutner et al. 2003).  

Lorsque la contamination en métaux lourds est aigue ou forte, les cellules algales peuvent subir des 

dommages car le niveau en espèces réactives d’oxygène excède le pouvoir de la cellule afin d’y 

remédier. Lorsque la contamination est faible ou chronique on a une accumulation de métaux lourds 

au sein de la cellule algale, ce qui a comme conséquence une transmission des métaux vers des 

niveaux trophiques supérieures (mollusques, crustacées, poissons) (Pinto, Sigaud-Kutner et al. 2003). 
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Une inhibition de la croissance et l’apparition de chlorose sont des symptômes très communs de la 

phytotoxicité provoquée par les métaux lourds, en liaison certainement avec un dysfonctionnement de 

la photosynthèse, le processus qui est probablement le plus affecté par les métaux. 

Des mécanismes d’expulsion active des métaux hors de la cellule. La défense des cellules contre 

le stress métallique prévoit également une production accrue de polysaccharides qui, après liaison 

avec les métaux, peuvent être exportés hors de la cellule (Pistocchi, Guerrini et al. 1997). Les cellules 

arrivent aussi à gagner un certain degré de tolérance par exsudation d’autres composants chélatants 

(Lee, Ahner et al. 1996; Vasconcelos and Leal 2001) et par sortie active de ions métalliques via des 

pompes ATP phénomène qui a été décrit pour les bactéries (Rosen 1996).  

d) Rôle de la matrice organique dans la protection des cellules 

Les composés polymériques excrétés par les cellules ont une fonction dans la cohésion du biofilm et 

dans la défense contre les agressions mécaniques, telles que la dessiccation (Hoagland, Rosowski et 

al. 1993) et les effets corrosifs du courant (Gosh and Gaur 1998). De plus, les polymères du biofilm 

adsorbent, fixent et concentrent les molécules organiques et les ions à proximité des cellules. Il est 

reconnu que cette matrice organique joue un rôle important dans la résistance aux pollutions toxiques. 

Le stress métallique subi par les cellules algales, se révèle moins important pour un biofilm épais (Hill, 

Bednarek et al. 2000) ou pour un biofilm mature (Ivorra 2000). La fonction protectrice de la matrice est 

attribuable en partie à des conditions locales de pH et d’anoxie dans les couches internes des biofilms 

épais (Revsbech, Nielsen et al. 1998 ; Teissier and Torre 2002), modifiant la biodisponibilité des 

métaux lourds. De plus, les composés polymériques possèdent des propriétés de chélation des 

métaux lourds. Une étude expérimentale de contamination avec 100 µg/L de cadmium a confirmé le 

rôle protecteur de la matrice polysaccharidique dans le cas de biofilm mature mais pas dans le cas de 

biofilm jeune. 

e) Effets toxiques des principaux métaux lourds pour les algues et réponses des algues 

Le cadmium est omniprésent en nature mais les activités industrielles, agricoles et minières ont 

contribué à augmenter sa présence dans l’environnement (Okamoto, Asana et al. 1996; Torres, Cid et 

al. 2000 ). On le trouve donc principalement autour des sites d'activités liées à la métallurgie, les 

fonderies et certaines installations de combustion (incinérateurs, complexes pétroliers,...) (Nriagu and 

Pacyna 1988). 

Il affecte principalement le fonctionnement enzymatique des microalgues en raison de sa similarité 

avec des métaux lourds essentiels (ex. zinc, cuivre,..) sans pour autant posséder l’activité biochimique 

requise (Sunda 1988/89 ; Okamoto, Asana et al. 1996; Torres, Cid et al. 2000 ). Bertrand et al. 

(Bertrand, Schoefs et al. 2001) ont montré que le cadmium diminue le taux de croissance chez la 

diatomée Phaeodactylum tricornutum et inhibe l’époxydation de diatoxanthine versus diadinoxanthine 

avec une influence donc sur le cycle des xanthophylles. Le cadmium a une grande affinité pour les 

groupes sulph-hydryl et peut donc inactiver plusieurs enzymes importants avec comme conséquence 
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une inhibition de la photosynthèse et de la respiration, d’autres processus cellulaires, et la croissance 

(Sheoran, Singhal et al. 1990 ; Boeddi, Oravecz et al. 1995; Okamoto, Asana et al. 1996 ; Fargasova 

1999 ). Conway (Conway 1978) a montré qu’un ajout de cadmium à des cultures de la diatomée 

Asterionella formosa induisait une diminution de la concentration en pigments et perturbait le système 

des perméases, qui est à l’origine du transport des phosphates et de la silice à l’intérieur de la cellule. 

Le cadmium peut également causer des altérations morphologiques et des effets écologiques tels 

qu’une réduction de la diversité spécifique (Morin 2006). Chaque espèce peut avoir une sensibilité 

spécifique envers le cadmium. Par ailleurs, certaines espèces peuvent développer des mécanismes 

de tolérance afin d’éviter les effets toxiques du cadmium (Maeda and Seakaguchi 1990). Le cadmium 

n’a pas de fonction biologiques reconnue (Bertrand, Schoefs et al. 2001). Néanmoins, Lane et Morel 

ont montré que le cadmium peut jouer un rôle de co-facteur pour une anhydrase carbonique de la 

diatomée Thalassiosira weissflogu (Lane and Morel 2000).  

Le cuivre est naturellement présent dans la plupart des sols et est présent dans un large éventail de 

gisements de minerai. Il entre dans la fabrication des tissus, des peintures marines, des conducteurs 

et fils électriques, des appareils et tuyaux de plomberie, des pièces de monnaie et des ustensiles de 

cuisine.  

Le cuivre fait partie des micronutriments qui sont essentiels à la vie, car essentiel afin de garantir 

l’activité de nombreuses enzymes et constitue même une partie de certaines molécules, en 

contribuant ainsi à des fonctions clefs, telles que la photosynthèse chez les microalgues (Raven, 

Evans et al. 1999). En revanche, le cuivre est réputé pouvant être toxique pour les microalgues même 

à des faibles concentrations (Steemann Nielsen and Wium-Andersen 1971) provoquant une inhibition 

de la photosynthèse et de la croissance algale (Garvey, Heather et al. 1991). La toxicité dans l’eau est 

influencée par le pH, l’alcalinité et la matière organique (Meador 1991 ; Winner and Owen 1991 ; 

Plette, Nederlof et al. 1999). Par ailleurs, la disponibilité en phosphore a une influence directe sur la 

toxicité du cuivre (Hall, Healey et al. 1989 ; Twiss and Nalewajko 1992; Hashemi, Leppard et al. 1994 ; 

Nalewajko and Olaveson 1994 ). Comme le montre ce scénario complexe, il est donc extrêmement 

difficile de prédire les effets de cuivre au niveau d’un écosystème. En accord avec la corrélation 

inverse observée entre taux de photosynthèse et la biomasse sur periphyton intact (Hill and Boston 

1991 ; Hawes 1993), une corrélation négative entre toxicité au métal et biomasse periphytique a été 

observée par différents auteurs (Navarro, Guasch et al. 2002 ; Guasch, Admiraal et al. 2003). 

Cependant, diverses études effectuées en condition expérimentale ont montré des différences 

significatives lors d’une exposition toxique aux métaux entre periphyton intact et algues en suspension 

ou encore lors d’une exposition sur du periphyton jeune ou mature (pour le cadmium : (Gold, Feurtet-

Mazel et al. 2003) et pour le Cd et le Zn : (Ivorra, Brehmer et al. 2000)). Ces auteurs suggèrent que la 

matrice de periphyton intact joue un rôle dans la tolérance aux métaux en limitant la pénétration de 

métaux. Comme le montrent divers auteurs, la plage de tolérance au cuivre est grade. Dixit et al. 

(Dixit, Dixit et al. 1991) ont trouvé une concentration optimale de cuivre qui va de 2 à 100 µg/L pour 59 

espèces de diatomées. Takamura et al. (Takamura, Kasai et al. 1989) ont rapporté une plage de 

concentration de cuivre causant 50% d’inhibition de la photosynthèse, de 1,27 µg/L pour 
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Gomphonema parvulum originaire d’une rivière à basse concentration en cuivre, à 1270 µg/L pour 

Achnanthes sp. en provénance d’une rivière à forte concentration en cuivre. Achnanthes minutissima 

fait partie des espèces tolérantes aux métaux, et donc au cuivre (van Dam and Mertens 1990). 

D’après Gerringa et al. (Gerringa, Rijstenbil et al. 1995) le cuivre stimule chez les diatomées une 

production active de molécules à pouvoir complexant pour les métaux et cette capacité peut être 

augmentée en augmentant la surface cellulaire, ce qui peut être à l’origine de formes tératologiques.  

Il a été suggéré que le cuivre induit une déficience en P directement en inhibant l’assimilation de ce 

dernier (Nalewajko and Olaveson 1994), et indirectement en réduisant la perméabilité de la membrane 

cellulaire ou par intermédiaire d’une interaction extracellulaire entre cuivre et P. A la suite 

d’expériences conduites en laboratoire, Hall et al. (Hall, Healey et al. 1989) ont attribué la plus grande 

sensibilité au cuivre dans des cultures limitées en P comparé aux cultures limitées en N aux 

mécanismes de détoxification. Ces auteurs ont proposé que les métaux puissent être complexés au 

moment que la cellule forme des polyphosphates pour stocker du P et les métaux sont détoxifiés. 

Comme la formation de granules de polyphosphate dépend de la disponibilité en P, cette disponibilité 

peut influencer la capacité de la cellule à détoxifier le cuivre, résultant ainsi en une plus grande 

sensibilité au cuivre dans des situations où peu de P est disponible. Une relation directe entre 

tolérance et cuivre et les granules de polyphosphates est montrée dans d’autres expériences en 

laboratoire (Twiss and Nalewajko 1992 ; Hashemi, Leppard et al. 1994). Fisher et Jones (Fisher and 

Jones 1981) ont mis en évidence que le cuivre réduisait l’adsorption de l’acide silicilique et la synthèse 

des acides aminés chez la diatomée Asterionella japonica. La présence de formes tératologiques a 

été rapportée dans plusieurs cours d’eau contaminé par du cuivre (Dickman 1998; Prygiel and Coste 

2000 ).  

Le zinc est connu depuis le Moyen Age, mais son extraction industrielle et son raffinage n'ont débuté 

en Europe qu'à la fin du 18ième siècle. Le zinc est surtout utilisé comme revêtement anti-corrosion sur 

le fer et les produits en acier. Il est également utilisé pour les toits, les conduits de chaufferie, de 

ventilation ou de climatisation, pour la production de laiton. Le zinc est un contaminant omniprésent 

dans l’eau, avec des concentrations qui varient de quelques nanomolar à presque 100 µmol dans les 

rivières européennes (Whitton, Say et al. 1982). Une fois dans l’eau, le zinc peut interagir avec un 

ensemble d’autres ligands organiques ou inorganiques (Rai, Gaur et al. 1981 ; Woolhouse 1983) tels 

que la matière organique, les polysaccharides, les phosphates et le (bi)-carbonate. La solubilité de 

zinc dans l’eau et sa spéciation dépend du contenu en particules, du pH et de la dureté de l’eau. A pH 

élevé des ions zinc sont formés et interagissent avec le calcium afin de former un précipitât solide. 

Le zinc est comme le cuivre un des micronutriments qui sont essentiels à la vie, car essentiel 1) pour 

garantir l’activité de nombreuses enzymes, et 2) pour constituer une partie de certaines molécules. 

Ainsi, le zinc contribue  à des fonctions clefs, telles que la photosynthèse chez les microalgues 

(Raven, Evans et al. 1999). Néanmoins, au delà d’une certaine concentration, le zinc devient toxique, 

même si le zinc est considéré comme le moins toxique parmi les métaux lourds (Lindestrom, Norden 

et al. 1988). Il exerce sa toxicité en se liant à des molécules contenant du souffre, de l’azote et de 
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l’oxygène, comme les groupes thiolés dans les protéines (Rai, Gaur et al. 1981 ; Woolhouse 1983) ou 

en remplaçant d’autres métaux au sein d’enzymes en affectant le métabolisme cellulaire (Landner and 

Lindestrom 1998).  

De nombreux facteurs déterminent la biodisponibilité et donc la toxicité du zinc dans l'eau. La 

solubilité de zinc dans l’eau et sa spéciation dépend du contenu en particules, du pH, de la 

température, de la teneur en carbone organique dissous et de la dureté de l’eau. A pH élevé des ions 

zinc sont formés qui interagissent avec le calcium afin de former un précipitât solide. Dans l’eau, le 

zinc peut interagir avec un ensemble d’autres ligands organiques ou inorganiques (Rai, Gaur et al. 

1981 ; Woolhouse 1983) tels que la matière organique, les polysaccharides, les phosphates et le (bi)-

carbonate. De nombreux auteurs ont montré que le zinc peut interagir de différentes manières avec le 

phosphore, d’une part en diminuant ou en éliminant la toxicité du zinc à des fortes concentrations en 

phosphore (Rana and Kumar 1974 ; Rai and Kumar 1980; Rai, Gaur et al. 1981 ; Bates, Tessier et al. 

1985 ; Kuwabara 1985 ), d’autre part en causant probablement des effets de toxicité indirects dans le 

cas où le zinc induit des symptômes de déficience en P pour des algues benthiques à basse 

concentration en phosphore (Paulsson, Nystrom et al. 2000). Concernant ce dernier point, une activité 

accrue de la part de l’enzyme phosphatase alcaline a été montré lors d’exposition au zinc, qui 

implique qu’il y a une interaction extracellulaire entre phosphore et zinc rendant le phosphore moins 

disponible aux algues benthiques. On peut donc supposer que des milieux aquatiques montrant des 

faibles concentrations en phosphore seraient plus à risque lors d’une contamination au zinc qu’un 

milieu riche en phosphore. Le zinc interagit également avec le métabolisme de l’azote en inhibant la 

nitrate réductase (Kong and Chen 1995). De la même manière que le cuivre, le zinc réduit également 

l’adsorption de l’acide silicilique et la synthèse des acides aminés (Fisher et jones 1981) et une des 

conséquences de cela est l’apparition de frustules déformés dans les milieux contaminés par le zinc 

(Morin and Coste 2006).  

Une expérience dans des microcosmes exposés à une concentration chronique de zinc, a montré des 

effets indirectes et à long terme de faibles concentrations du zinc (0.12 à 0.42 µM ; diminution de la 

biomasse periphytique due à une induction d’une déficience en P) et des effets directes à des 

concentrations plus élevées (9,7 µM ; changement de la structure, diminution de la teneur en 

chlorophylle a, activité photosynthétique) (Paulsson, Nystrom et al. 2000). 

La contamination au mercure vient principalement des rejets émis dans l’atmosphère (15,8 tonnes 

par an, selon les données officielles) lors de l’utilisation de combustibles fossiles, lors de l’incinération 

de déchets ou encore par l’industrie métallurgique (Nriagu and Pacyna 1988). Si le mercure est rejeté 

dans les cours d’eau il se transforme en méthyl-mercure, un composé liposoluble et très stable.  

Divers résultats en provenance d’études effectuées sur divers organismes aquatiques (Ribeyre and 

Boudou 1989 ; Maury-Brachet, Ribeyre et al. 1990), dont le periphyton (Peres, Coste et al. 1997) 

confirment que le méthyl-mercure (organique) est plus toxique que le mercure inorganique. 

L’interprétation classique de ce phénomène est basée sur 1) la liposolubilité du méthyl-mercure qui 

facilite son transport à travers les barrières biologiques via simple diffusion et qui facilite sa bio-
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accumulation et 2) sur les capacité du mercure à se combiner au soufre pouvant ainsi bloquer certains 

sites actifs comportant des atomes de soufre (comme celui de la vitamine B12) et causant des 

dommages structurales et fonctionnelles cytoplasmiques ou membranaires. Pour les diatomées, le 

méthyl-mercure est surtout accumulé dans le cytoplasme, alors que le mercure inorganique se trouve 

surtout au niveau membranaire (Mason, Reinfelder et al. 1995). L’exposition à du mercure inorganique 

provoque une augmentation de la taille cellulaire diatomique (ration surface/volume plus petite) et 

donc une capacité moindre à accumuler du mercure (Kuiper 1981). Une fois dans le cytoplasme le 

mercure peut non seulement se fixer à des enzymes cytoplasmiques mais aussi bloquer le 

photosystème II en inhibant ainsi la photosynthèse (Krupa and Baszynski 1995).  

Une étude effectuée en microcosme (Peres, Coste et al. 1997) a mis en évidence une toxicité 

majeures du méthyl-mercure s’il était introduit via l’eau que via le sédiment et a provoqué une 

diminution de la densité cellulaire et un changement de la composition spécifique (augmentation de 

l’abondance relative de Fallacia pygmaea et Nitzschia palea). 

Mélange de métaux : Dans la majorité des écosystèmes naturels, les métaux sont présents en tant 

que mélange (Wong, Chau et al. 1987 ; Nunes, Da Silva et al. 2003). Les organismes répondent 

parfois de façon surprenante à un mélange de métaux. Par exemple, deux ou plusieurs métaux 

peuvent agir de façon antagoniste où un métal améliore la toxicité d’un autre métal (Voyer and 

Heltshe 1984 ; Aoyama and Okamura 1993). Ou au contraire, les métaux agissent de façon 

synergique où la réponse des toxiques est plus grande que la somme des toxicités individuelles 

(Conglianese and Martin 1981; Visviki and Rachlin 1994 ). Ainsi, Wong et al. (Wong, Chau et al. 1987) 

reportent que quand un mélange de métaux (Cd, As, Cr, Cu, Fe, Pb, Hg, Ni, Se, Zn) est ajouté à une 

suspension algale à des concentrations ne causant pas d’effet négative si ajouté individuellement à 

cette suspension algale, cette solution devient alors vraiment toxique.  

V. 2. Pollutions générant des modifications de pH et de conductivité électrique  
 

Nous avons vu au cours du chapitre III que les diatomées ont des préférences écologiques quant au 

pH et à la conductivité. Il nous parait donc fondamental de considérer les pollutions générant des 

modifications de ces deux paramètres.  

Le pH (ou potentiel hydrogène) mesure l'activité chimique de protons (H+) solvatés. Plus couramment, 

on considère que le pH mesure l'acidité (pH < 7) ou la basicité (pH> 7) d'une solution (Wikipedia).  

La conductivité électrique est l'aptitude d'un matériau à laisser les charges électriques se déplacer 

librement, autrement dit à permettre le passage du courant électrique. La conductivité peut également 

être utilisé pour mesurer la salinité (désigne la quantité de sel dissout dans un liquide, Wikipedia). Une 

relation approximative existe entre la salinité et donc la concentration en sels totaux exprimée en 

mg.L-1 et la conductivité (µS.cm-1). Ceci est exprimé de la façon suivante :  

 

(mg.L-1) = 0.68 x conductivité (µS.cm-1) 
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Il est utile de remarquer ici qu’il n’y a pas de corrélation directe entre pH et conductivité. La 

conductivité dépend de la concentration d’ions en solution, leur pouvoir dissociatif (si des ions positifs 

et négatifs ne se séparent jamais, le courant ne passe pas), leur charge (un ion avec une charge de 

+3 portera trois fois plus de courant qu’un ion +1) et leur vitesse de diffusion (un ion de petite taille et 

léger voyagera plus vite qu’un ion lourd et grand). La mesure de pH donne des informations quant à la 

concentration d’un ion en particulier, le ion hydrogène (H+). Le pH ne donne donc pas d’information 

quand à la présence d’autres ions qui vont avoir une influence sur la conductivité ou leur vitesse de 

diffusion.  

 

V.2.1. Le changement du pH 
Des pollutions peuvent être à l’origine soit d’une alcalinisation (augmentation du pH) soit d’une 

acidification (diminution du pH) d’un écosystème aquatique. Comme déjà énoncé dans le chapitre III, 

les diatomées sont un groupe biologique particulièrement sensible au pH. Ainsi, des diatomées 

acidobiontes ou acidophiles vont être le groupe le plus abondant dans des écosystèmes acides, alors 

que des diatomées alcaliphiles ou neutres vont dominer dans des écosystèmes alcalins (Dixit and 

Dickman 1986). Leur capacité à indiquer des changements de pH a été démontré dans le passé par 

divers auteurs (Hirst, Chaud et al. 2004 ; Sienkiewics, Gasiorowski et al. 2006). 

 

a) L’alcalinisation 
L’alcalinisation (l’action de rendre alcalin) est un processus consistant à diminuer la concentration 

des ions H+ dans un milieu donné. Ce processus est souvent accompagné d’une augmentation des 

sels de sodium. L’alcalinisation d’un milieu aquatique peut être due à l’utilisation et des rejets divers et 

variés : 

 

Le carbonate de sodium (NaCO3) est utilisé pour la fabrication de verre, de détergeant, dans la 

pyrométallurgie (acier, extraction alcaline, chrome..) 

 

Le bicarbonate de sodium (NaHCO3) est utilisé comme complément alimentaire, dans l’industrie 

papetières, dans le traitement de l’eau, du cuir, dans l’alimentation pour l’homme et dans les industries 

pharmaceutiques. 

 

La chaux Ca(OH)2 est principalement utilisée dans l’industrie et dans l’agriculture. 

 

Le chlorure de calcium (CaCl2) est un rejet dominant en sortie de soudières.  

 

Les conséquences de rejets de ce genre sont une alcalinisation des milieux et un relargage des ions 

chlorure qui cause une dégradation des milieux aquatiques.  
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Des espèces ioniques, telles que des cations basiques (par exemple : Ca2+, Mg2+, Na+ et K+), des 

anions acides (par exemple : SO4
2-, NO3

-, Cl- et les acides organiques) et Aln+ déterminent une baisse 

de l’alcalinité (Gherini, Chen et al. 1985). 

 

Peux d’études concernent l’alcalinisation de milieux aquatiques. L’hypothèse de la présence de 

diatomées alcaliphiles au sein de milieux aquatiques alcalins a été néanmoins confirmé par divers 

auteurs (Hecky and Kilham 1973; Servant-Vildary and Roux 1990; Karst-Riddoch, Pisaric et al. 2005 ). 

 

b) L’acidification 
Le processus d’acidification a été défini par Henriksen en 1982 comme une perte d’alcalinité 

(Henriksen 1982). Le pH de la plupart des lacs et des rivières est compris entre 6 et 8, même si le pH 

de certains lacs et rivières peut être soit naturellement acides ou rendu acide par l’activité humaine. 

Une importante cause d’acidification non naturelle des eaux de surface représente une conséquence 

indirecte, via les écosystèmes terrestres, d'une certaine forme de pollution atmosphérique générée 

par les rejets dans l'atmosphère d'oxydes d'azote (NO) et de soufre (SO2) résultant de la combustion 

d’énergies fossiles (Dixit and Dickman 1986). L’industrie a connu un grand développement entre la 

deuxième moitié du XIXème siècle et le début du XXème siècle avec comme conséquence des dépôts 

atmosphériques de polluants acides (H2SO4, HNO3) (Stucklik, Appleby et al. 2002). Depuis ces dépôts 

acides n'ont cessé d'augmenter et affectent l’Europe, l’Amérique du Nord et l’Asie (Jenkins 1999 ; 

Lynch, Bowersox et al. 2000; Carmichael, Streets et al. 2002 ). Une proportion considérable des rejets 

de soufre dans l’Europe du Nord trouve leur origine dans les fonderies de métaux non ferreux de la 

péninsule de Kola (Russie ; (Korhola, Weckstroem et al. 1999). Les pluies acides acidifient le sol et les 

milieux aquatiques et mobilisent l’aluminium retenu par les particules du sol ou du sédiment. De ce 

fait, une diminution du pH s’accompagne souvent à une augmentation de la teneur en aluminium. Les 

deux facteurs, un pH trop acide et une concentration forte en aluminium sont directement toxiques 

pour les populations biologiques qui peuplent les milieux aquatiques.  

Une autre cause d’acidification des milieux aquatiques, sont les émissions accrues en CO2 dans 

l’atmosphère qui se dissout dans l’eau pour former du bicarbonate, du carbonate et de l’acide 

carbonique. La dissolution de CO2 provoque un relargage des ions hydrogènes (H+) qui eux, 

diminuent le pH. Une source supplémentaire et très importante d’eau acide d’origines anthropiques 

sont les eaux de drainage dans l’environnement minière. Ici le pH montre souvent des valeurs 

inférieur à 3,5 avec par ailleurs des fortes concentrations en métaux lourds. 

En conclusion nous pouvons affirmer que les valeurs de pH extrême que certains écosystèmes 

aquatiques montrent sont principalement dues à l’activité anthropique ou à des acides inorganiques 

qui rentrent dans l’eau par voie naturelle (DeNicola 2000).  

 

L’ammonium (NH4+) a tendance d’augmenter dans les écosystèmes aquatiques, surtout dans les 

régions agricoles (Hepp and Hildebrand 1993)  en contribuant ainsi à une augmentation de 

l’acidification (van Dam and Mertens 1995).  
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La présence des diatomées dépend très largement de l’acidité du milieu aquatique étudié et c’est 

pour cette raison qu’elles sont reconnues comme indicateurs d’acidité (ter Braak and van Dam 1989). 

Par exemple, selon Gensemer (Gensemer 1990), Asterionella ralfsii var. americana vit à des valeurs 

de pH basse et semble donc être un indicateur d’acidification. D’autres espèces peuvent prédominer 

dans d’autres lacs acides, tels que Brachysira brebissonii, Brachysira vitrea, Frustulia rhomboides var. 

saxonica, alors que Cyclotella rossii, Achnanthes minutissima, Achnanthes levanderi, Aulacoseira 

italia f. crenulata, Fragilaria spp. dominent dans les lacs alcalins (Korhola, Weckstroem et al. 1999). La 

revue bibliographique de DeNicola (DeNicola 2000) donne une liste de 19 espèces typiques de 

milieux très acides (pH <3,5). Il semble qu’à un tel pH, la richesse spécifique diminue fortement 

comparé à la richesse diatomique rencontrée à des pH de 4,5-5 (DeNicola 2000). 

Une analyse de la littérature a permis de constater que les diatomées fossiles sont très largement 

utilisées pour retracer l’évolution du pH dans le passé dans des lacs (Scruton, Elner et al. 1990 ; 

Juettner, Lintelmann et al. 1997; Korhola, Weckstroem et al. 1999 ; Ek and Renberg 2001 ; Stucklik, 

Appleby et al. 2002 ; Weckstroem, Snyder et al. 2003 ). Ainsi, les effets des pluies acides sur la 

composition diatomique de deux lacs polonais ont été clairement montré et attribué à l’activité 

humaine par Sienkiewics et al. (Sienkiewics, Gasiorowski et al. 2006), les communautés diatomiques 

étant dominées par des espèces acidophiles comme Brachysira brebissonii, Eunotia incisa ou encore 

Achnanthes acidoclinata, Aulacoseira lirata, Aulacoseira alpigena etc. Selon Dixit et Dickman (Dixit 

and Dickman 1986), des estimations fiables du pH passé peuvent être faites, si l’on établi avant tout 

pour le même lac une relation entre le pH de l’eau du présent et les diatomées subfossiles présentes 

dans les strates superficielles du sédiment. 

De manière générale, peu d’études concernent la problématique d’une acidification en eau courante. Il 

convient de mentionner ici que les effets d’une acidification peuvent être différents selon si 

l’écosystème en question est lentique ou lotique, étant donné la variabilité spatio-temporelle des 

variables physico-chimiques, et du renouvellement constant du corps d’eau en milieu lotique. Des 

expériences au laboratoire ont été conçues afin d’investiguer les effets d’une acidification en utilisant 

des canaux artificiels (Hall, Likens et al. 1980), et dans des écosystèmes naturels à pH faible 

(Mulholland, Elwood et al. 1986 ; Kwandrans 1993). L’étude d’un ensemble de rivières polonais 

naturellement acides a mis en évidence non seulement une prédominance de la part d’espèces 

acidobiontes et acidophiles, mais aussi un nombre faible d’espèces, une faible abondance, une 

corrélation positive entre pH et diversité et pH et indice de diversité (Kwandrans 1993). Une baisse de 

diversité diatomique (indice de Shannon), due à une augmentation de l’acidité et à une augmentation 

des concentrations métallique due à la baisse du pH à été mis en évidence aussi dans une étude 

concernant une ancienne mine avec des eaux de drainage acides et riche en métaux (Gerhardt, 

Janssens de Bisthoven et al. 2008). Cette étude a confirmé le potentiel d’indication des diatomées 

quant au pH (des espèces alcaliphiles vs. des espèces acidobiontes ou acidophiles). Parmi les 

espèces dominantes dans ces eaux acides une prédominance de la part d’Achnanthes minutissima, 

Eunotia exigua, Nitzschia capitellata, N. sucapitellata, Pinnularia acoricola et P. subcapitata a été 

remarquée. Cette baisse de diversité, accompagné d’un déclin de l’équitabilité, de la richesse 

spécifique et d’un changement au niveau de l’abondance relative d’espèces majoritaires (Eunotia 
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exigua en conditions acides et Achnanthidium minutissimum en conditions neutres), peut être 

extrêmement rapide comme le montre l’étude de transplantation de Hirst et al. (Hirst, Chaud et al. 

2004). A l’appui de ces résultats, viennent d’autres auteurs qui confirment par ailleurs une richesse 

spécifique faible et une prévalence d’espèces acidophiles et acidobiontes, tels que les espèces 

appartenant au genre d’Eunotia, en particulier Eunotia exigua (van Dam, Suurmond et al. 1981; 

Keithan, Lowe et al. 1988 ; Winterbourn, Hildrew et al. 1992 ; Kwandrans 1993 ; Ledger and Hildrew 

1998 ; Hirst, Chaud et al. 2004 ; Passy 2006 ). 

 

Outre que la baisse du pH en elle-même, Passy (Passy 2006) montre que l’origine de l’acidité, par 

exemple organique ou inorganique (SO2-
4 ou NO-

3) peut être un facteur aussi important ou même plus 

important. L’importance de la nature ionique de la baisse du pH sur la communauté diatomique a été 

suggérée également par Wigington et al. (Wigington, DeWalle et al. 1996). Par ailleurs, les anions 

organiques acides peuvent pallier à l’effet toxique de l’aluminium avec des conséquences favorable 

pour la communauté algale (Battarbee, Charles et al. 1999 ; Gensemer and Playle 1999). Cet auteur a 

mis en évidence une différence de la composition diatomique de deux rivières, une impactée par une 

acidification chronique due à des acides organiques et à la présence de SO2-
 4, l’autre par une 

acidification épisodique due à la présence d’acides inorganiques (SO2-
4 ou NO-

3).  

 

Enfin, la géologie influence largement le degré d’acidification d’un écosystème aquatique et sur la 

restauration de celui-ci suite à l’arrêt d’entrée de sources acides (Dixit, Dixit et al. 1992; Mallory, 

MCNicol et al. 1998 ; Smol, Cumming et al. 1998; Ek and Renberg 2001 ). 

 

V.2.2. Changement de la salinité/la conductivité 

Généralités 

Du sel en excès doit être considéré comme un polluant avec des effets adverses sur les 

communautés biologiques d’un écosystème d’eau douce. Dans le passé le sel n’a pas été considéré 

comme un polluant en raison du fait que le sel est essentiel à la vie sur Terre et qu’une augmentation 

en sel a été attribuée à des phénomènes naturels. A ceci il faut objecter deux choses : 1) une 

concentration trop élevée en sel devient toxique, de la même manière que certaines métaux lourds le 

sont (Fig. 1, 2). Aujourd’hui d’autres phénomènes non naturels provoquent une augmentation de la 

concentration saline dans les eaux douces, tels que la salinisation secondaire des terres ou des 

écoulement d’eaux usées salées. La salinisation de rivières a été définie par Williams (Williams 

1987) comme le processus qui provoque une augmentation de la concentration de sels dissous 

(salinité). La salinisation est aussi l’accumulation des sels à la surface ou proche de la surface du sol. 

Nous distinguons la salinisation primaire de la salinisation secondaire. La salinisation primaire se 

réfère au sel qui s’est formé par effritement de la roche ou par une alimentation naturelle externe. A 

titre d’exemple, 80% de terres salées ont une origine naturelle, les 20% restant sont d’origine 

anthropique. La salinisation secondaire est provoquée par l’homme via l’agriculture et en particulier 

par l’irrigation. Cette dernière provoque en fait une diminution des flux d’eau sans diminuer les flux de 
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sels. L’eau pure est perdue par évaporation alors que les sels restent. Dans les régions arides, l’effet 

est d’autant plus marqué : les eaux de surface et les eaux souterraines sont relativement riches en 

sels (parce que l’eau s’est infiltrée dans des sols qui contiennent généralement des minéraux 

facilement altérables) et le climat sec crée une demande évaporative élevée ce qui se traduit par la 

nécessité de grandes quantités d’eau pour l’irrigation des cultures. Aujourd’hui on estime que prés de 

400 millions de hectares sont affectés par la salinisation (Bot, Nachtergaele and Young, 2000) et 3 

hectares de terre cultivable sont perdus chaque minute à cause de la salinisation [Kovda, 1983]. Des 

écosystèmes aquatiques peuvent connaître une augmentation de la salinité de 300-500 mg/L à 300-

10.000 mg/L en raison de la salinisation secondaire, (Hart, Bailey et al. 1990). A titre d’information, 

Baily et Williams (Bayly and Williams 1973) ont fixé la limite inférieure de la salinité à 3 g/L et l’eau de 

mer a une salinité de 35 g/L environ. Qu’elle soit d’origine naturelle ou anthropique, la salinisation 

provoque une augmentation de la pression osmotique (l’assimilation d’eau par les plantes est plus 

difficile) et une forte concentration de certains ions (ex. Cl-, Na+, etc.) qui sont toxiques pour la plupart 

des organismes vivants. 

De la même manière que la salinisation secondaire des terres, les écoulements d’eaux salées (eaux 

usées, mines de potasse, rejets industriels) sont liées à l’activité de l’homme. Le changement de la 

salinité du plan d’eau récepteur dépend de la salinité des eaux salées et de la composition ionique, du 

mode de l’input des eaux usées (la durée, de façon continuelle ou en pulses…), de la quantité 

déversée et du courant au moment du déversement (Hart, Bailey et al. 1991).   

Effet de la concentration saline sur les diatomées 

De façon générale, les diatomées montrent des préférences spécifiques quant à la concentration 

saline (Busse, Jahn et al. 1999 ; Ziemann, Kies et al. 2001; Dell'Uomo 2004 ), ainsi que la distribution 

d’espèces diatomiques est fortement corrélée à la salinité (Blinn 1991 ; Fritz, Juggins et al. 1993 ; 

Wilson, Cumming et al. 1994 ; Gasse, Juggins et al. 1995 ; Bloom, Moser et al. 2003). En termes 

simplistes nous pouvons affirmer qu’une augmentation trop forte de la salinité est toxique, voir létale 

quand le pouvoir osmorégulateur de la cellule est dépassé parce que la cellule algale a un manque 

d’eau ou an accès d’ions (ou les deux). Une augmentation trop forte de la salinité va donc provoquer 

un changement de la composition au sein du periphyton avec la disparition des espèces les plus 

sensibles et un remplacement des plus sensibles par des espèces tolérantes et a contrario dans le 

cas d’une désalinisation comme le montrent diverses auteurs (Busse, Jahn et al. 1999 ; Ziemann, Kies 

et al. 2001).  

Comme le souligne la revue bibliographique de Hart et al. (Hart, Bailey et al. 1991) peu de données 

scientifiques existent dans la littérature quant à la sensibilité des composants biologiques envers des 

déversements d’eau saline. Les communautés biologiques les plus sensibles à la concentration en sel 

en rivière sont les macroinvertebrés et les végétaux (végétation riparienne, macrophytes et 

microalgues) et les effets néfastes directes se manifestent autour de 1.000 mg/L (Hart, Bailey et al. 

1990; Hart, Bailey et al. 1991). La tolérance des diatomées au sel a été surtout étudiée dans le cas 
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d’espèces d’eau salée. Ainsi divers auteurs se sont intéressés à la tolérance de diatomées vivant en 

mer ou dans les océans face aux conditions extrêmes de vie (Admiraal 1976; Krell 2006). 

 

Les effets néfastes au niveau cellulaire 
Le stress exercé par le sel perturbe de façon sévère l’homéostasie cellulaire chez les algues, comme 

chez les plantes supérieures, en raison de différences entre la concentration intra- et extracellulaire 

d’ions inorganiques (majoritairement Na+ et Cl-), avec comme conséquence une sortie d’eau et une 

réduction du volume cellulaire (Krell 2006). Le sel peut avoir un impact sévère sur une multitude de 

voies métaboliques, sur la photosynthèse (Allakhverdiev, Nishiyama et al. 2002), la biosynthèse de 

lipides de membrane (Sakamoto and Murata 2002 ; Singh, Sinha et al. 2002), sur le turnover de 

protéines et leur repliement (Madern, Ebel et al. 2000; Thomsen, Olsen et al. 2002 ). Certaines de ces 

impacts sont dues à la libération d’espèces réactives d’oxygène (Mittler 2002), en ajoutant un surplus 

de stress. Sous stress osmotique, les microalgues et donc les diatomées peuvent montrer des 

adaptations au niveau moléculaire, cellulaire et au niveau de l’organisme même (Hare and Cress 

1997; Bohnert, Ayoubi et al. 2004 ). Krell (Krell 2006) distingue l’acclimatation osmotique de 

l’adaptation osmotique. Sous acclimatation osmotique on sous-entend la réaction immédiate qui suit à 

un stress ionique et osmotique qui implique le re-établissement de l’homéostasie cellulaire à travers 

des processus de transport et la production d’osmolytes. L’adaptation osmotique implique l’adaptation 

à travers l’évolution et celle-ci se manifeste au niveau génétique (Krell 2006). L’altération de la salinité 

du milieu externe (soit une diminution soit une augmentation de la salinité) influence l’homéostasie 

intracellulaire selon trois manières (Kirst 1990; Erdmann and Hagemann 2001 ) : 1) Le stress 

osmotique causé par une entrée d’eau à travers la membrane cellulaire semi-perméable, qui cause un 

changement du potentiel hydrique cellulaire. Des conditions hyperosmotiques vont provoquer une 

rétraction du plasmalemme (Bisson and Kirst 1995), alors qu’en situation hypoosmotique l’eau va 

pénétrer la cellule causant une augmentation de la pression de turgescence qui est mieux tolérée par 

les cellules algales possédant une paroi cellulaire rigide. 2) Le stress ionique causé par la perte 

passive et l’entrée d’ions inorganiques (principalement, Na+, Ca+, K+ et Cl-). Ceci provoque un 

dérangement de la sphère d’hydratation autour de protéines et d’autres macromolécules, en affectant 

leur fonctionnement (Xiong and Zhu 2002).  Ce type de stress est plus néfaste pour la cellule que le 

stress osmotique seul. 3) Des changements dans la composition intracellulaire ionique causées par la 

perméabilité sélective de la membrane aux ions.  

Vrieling et al. (Vrieling, Sun et al. 2007) ont étudié le rôle de la salinité pour la formation du silicium 

diatomique en observant des changements au niveau de la nanostructure de la silice de deux 

espèces diatomiques marines, Thalassiosira punctigera et Thalassiosira weissflogii, qui ont été 

cultivés à deux salinités différentes (33 et 20 psu). Ces auteurs ont mis en évidence des changements 

de la structure nanostructurale du silicium (silice plus dense et cohésion entre les particules de 

silicium à la concentration saline plus basse). Aux salinités testées, ces deux espèces diatomiques 

avaient le même taux de croissance, résultat qui est en faveur du bon fonctionnement du processus 

d’osmorégulation en préservant ainsi le processus cellulaire majeurs qui sont le métabolisme P et N et 

photosynthèse (Martin-Jézéquel, Hildebrand et al. 2000). Les effets observés concernant la 
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silicification du frustule ne peuvent donc pas être attribuées à un taux de croissance différent mais 

bien à des concentrations salines différentes. Vrieling et al. (Vrieling, Sun et al. 2007) émettent 

l’hypothèse que l’acide silicique et d’autres ions sont assimilés au même temps, rendant le stockage 

intracellulaire de l’acide silicique non nécessaire. L’assimilation et le transport simultané (par exemple 

par pinocytose = transport non spécifique) d’ions et de l’acide silicique vers la vésicule de dépôt 

favorisent une polymérisation rapide de silicium. Le transport de silicium est sodium-dépendant dans 

le cas de diatomées marines (Azam, Hemmingsen et al. 1974 ; Bhattacharyya and Volcani 1980) et 

peut être sodium et potassium dépendant dans les espèces d’eau douce (Sullivan 1976). En effet, le 

sodium joue un rôle important chez les diatomées. Il intervient dans le transport des nitrates (Rees, 

Cresswell et al. 1980), dans l’osmorégulation (Dickson and Kirst 1987) et dans la photosynthèse 

(Zhao and Brand 1988). Larson et Rees (Larson and Rees 1994 ; Larson and Rees 1996, 1996) ont 

observé un arrêt de la division cellulaire et une augmentation du volume cellulaire chez la diatomée 

marine Phaedactylum tricornutum, en l’absence de sodium. Non seulement le transport de phosphore 

(Mohleji and Verhoff 1980) mais aussi le transport de silicium dépend du gradient de Na+ qui est 

généré à travers la membrane cellulaire par une ATPase (Bhattacharyya and Volcani 1980). 

 

Comment neutraliser les effets néfastes au niveau cellulaire 
Pour neutraliser les effets négatifs sur l’homéostasie cellulaire dus à un stress osmotique et ionique, 

les plantes et les algues réagissent en appliquant deux mécanismes différents : 1) en expulsant des 

sels via des transporteur d’ions (par exemple des ATPases). 2) par accumulation d’osmolytes (= les 

osmolytes sont hautement solubles, des molécules à poids moléculaire faible, sans charge à pH 

physiologique ; (Krell, Funck et al. 2007) organiques (Erdmann and Hagemann 2001) qui appartient à 

trois classes différentes (les composés d’ammonium quaternaires, les a.a., les polyols et 

disaccharides). L’aminoacide proline est l’osmolyte le plus souvent accumulé lors d’un stress 

osmotique chez les algues (Kirst 1990; Erdmann and Hagemann 2001 ). Par ailleurs, Siripornadulsil et 

al. (Siripornadulsil, Traina et al. 2002) ont montré qu’une augmentation intracellulaire en proline 

augmente la tolérance envers les métaux lourds. D’autres auteurs ont mis en évidence la capacité de 

la proline à neutraliser les espèces réactives d’oxygène (Reddy, Chaitanya et al. 2004; Rodriguez and 

Redman 2005 ). Dickson et Kirst (Dickson and Kirst 1987) ont montré une augmentation de la 

concentration intracellulaire de K+ et d’autres osmolytes que la proline, comme la glycine, des 

composé quaternaires d’ammonium etc… chez une prasinophyte et une prymnesiophyte. Krell a mis 

en évidence, que lors d’une augmentation de la concentration de sel, Fragilariopsis cylindrus (Krell 

2006) une multitude des séquences génétiques spécifiques au stress subit, sont transcrites. Ces 

séquences codent pour des « heat shock proteins », pour des protéines impliquées dans le transport 

(en particulier des transporteurs d’ions et des antiporteurs). D’autres séquences ont été trouvées qui 

sont transcrites lors d’un stress oxydatif et dans l’apoptose, des gènes impliqués dans la synthèse de 

la proline.  

 

Les conséquences d’un stress de sel sur des populations/ communautés diatomiques 
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Pour Fragilariopsis cylindrus en présence de 34 à 70 PSU, l’inhibition de l’efficacité photosynthétique 

a été immédiate et forte et un arrêt de la croissance a été noté pendant 12 jours (Krell, Funck et al. 

2007). A la suite du traitement de choc, une récupération lente de l’efficacité photosynthétique est 

remarquée, sans pour autant atteinte des valeurs pre-traitement. 

Divers auteurs suggèrent que les diatomées sont plus sensibles aux proportions ioniques qu’à la 

quantité absolue en ions (Servant-Vildary and Roux 1990; Roux, Servant-Vildary et al. 1991 ). Dans 

l’étude de Sylvestre et al. (Sylvestre, Servant-Vildary et al. 2001) la salinité et la composition ionique 

(surtout Mg, So4 et Na) de lacs salés boliviens sont des facteurs explicatifs des changements 

structurels observés au sein de la communauté diatomique. Dans ces lacs où le Na et le Cl 

prédominent, l’abondance de certaines espèces est fortement corrélée à des composants ioniques 

mineures : Gomphonema angustatum et Nitzschia valdestriata sont abondantes à des concentrations 

importantes en Ca, Achnanthes delicatula, Amphora coffeaeformis et Nitzschia communis en Mg et 

Navicula pseudolanceolata ou Nitzschia hungarica à des fortes concentrations en sulfate. Dans cette 

région où les ions Na+ et Cl- prédominent, l’abondance de certaines espèces est fortement corrélée à 

des composants ioniques mineures : Stauroneis wislouchii est abondance dans des eaux alcalines. La 

salinité et la composition ionique peuvent influencer la disponibilité en nutriments, les besoins en 

nutriments et leur assimilation (Saros and Fritz 2000) soit directement (via leur influence on des 

processus physiologiques) soit indirectement (via leur influence on des cycles biogeochimiques). 

Une augmentation de la concentration saline dans des plans d’eau peut être également due à 

l’utilisation des ions chlorures utilisés pour les routes enneigées. Oskinis et Kasperovicius (Oskinis 

and Kasperovicius 2005) ont montré que cela a comme conséquence une adaptation de la flore 

diatomique avec une prédominance d’espèces indifférentes-halophiles comme des espèces 

appartenant aux genres Achnanthes, Amphora ou à des espèces halophiles appartenant au genre 

Fragilaria. Des diatomées halophiles prédominent également la Meurthe, caractérisée par une forte 

conductivité due à des mines de sel, et à la présence de deux soudières rejetant des chlorures) 

(Pierre 2005). 

Enfin, des nombreuses auteurs ont utilisé les diatomées fossiles contenues dans le sédiment pour 

estimer la salinité et composition ionique du passé (Servant-Vildary and Roux 1990 ; Roux, Servant-

Vildary et al. 1991 ; Kashima 2003 ; Cook and Colemann 2007).  

 

Les effets d’une désalinisation 
Busse et al. (Busse, Jahn et al. 1999) ont étudié les effets de désalinisation (diminution de la 

concentration en sel) de rivières allemandes qui auparavant recevaient pendant des décennies des 

entrées importantes de sel. Une fois l’introduction de sel empêchée, les chlorures sont rapidement 

passées d’une concentration de 25,4 g/L à une de 1,2 g/L. Alors que la désalinisation a été rapide, il 

aura fallu attendre 3 mois afin de voir les premiers effets auprès de la communautés diatomiques 

benthiques qui ont montré une augmentation de la richesse spécifique, une diminution significative de 

l’indice de salinité de Ziemann (surtout pendant les 5 mois qui suivent la désalinisation) et une 

changement drastique de la composition spécifique. La diminution de l’indice est principalement due à 

la diminution de l’abondance relative d’espèces mésohalobes commes Nitzschia frustulum et à une 
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augmentation de l’abondance relative d’espèces oligohalobes-halophiles comme Nitzschia liebetruthii 

et N. inconspicua. En présence de fortes concentrations salines, des formes tératologiques sont 

trouvées. Une étude similaire a analysé les effets d’une diminution de la concentration saline au sein 

d’une rivière allemande suite à la fermeture d’une industrie de la potasse sur la structure des 

diatomées benthiques (Ziemann, Kies et al. 2001). Ces auteurs montrent un changement important de 

la structure de la communauté diatomique le long du gradient de salinité qui s’est établi le long de la 

rivière et en parallèle aux diminutions des entrées de sel. Encore une fois, l’indice de Ziemann a été 

appliqué avec succès.  

V.3. Les micropolluants (cas des HAP) 

V.3.1. Des généralités 
Ce sont des substances nouvellement commercialisées et qui présentent un certain degré de nocivité 

pour l’environnement ou, au contraire, des substances anciennes dont la dangerosité pour 

l’environnement aquatique a été sous-estimée. Parmi les micropolluants émergents sont notamment 

concernés certains produits de dégradation des pesticides, des molécules de substitution de 

pesticides, des substances pharmaceutiques, des phtalates, des retardateurs de flamme bromés et 

des dioxines. Concernant l’homme, les micropolluants ont des effets de perturbation endocrinienne, 

des effets cancérigènes (ex. les HAP), des effets neurotoxiques, tératogènes, sensibilisants ou 

irritants. Quelques exemples de micropolluants émergents dangereux ce sont les produits 

pharmaceutiques (par exemple les antibiotiques) qu’on trouve dans les eaux par le biais des urines et 

des effluents hospitaliers ainsi que dans les effluents agricoles, les phtalates (des plastifiants à 

l’origine de la flexibilité du Polychlorure de Vinyle), des retardateurs de flamme bromés qui sont 

employée dans les équipement électriques, électroniques, plastiques, dans les éléments de 

construction, les matériaux d'isolation, les textiles…, les dioxines qui sont principalement des sous-

produits du processus de combustion et enfin les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) qui 

ont des origines pyrolytiques, diagénétiques et pétrogéniques. 

 

V.3.2. Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) 
Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) sont des composés chimiques avec plusieurs 

cycles aromatiques et sont des contaminants environnementaux omniprésents et persistants (Wang, 

Zheng et al. 2008). Ils proviennent majoritairement de la combustion incomplète de bois, des volcans, 

de produits pétrolières, d’huile, de charbon, de matière organique, des émission des moteurs à gasoil, 

l’écoulement de chaussées et des stations de traitement de l’eau usée (Neff 1979 ; Wakeham, 

Schaffner et al. 1980 ; Wakeham, Schaffner et al. 1980; Canet, Birnstingl et al. 2001 ; Witt 2002 ; 

Aksmann and Tukaj 2004 ; Djomo, Dauta et al. 2004 ; Tang, Tang et al. 2005 ). Ils ont donc une 

origine à la fois naturelle et à la fois anthropogénique, notamment industrielle. Dans les pays 

industrialisés, les activité de combustion anthropogénique est la source principale des HAPs (Juhasz 

and Naidu 2000). Les HAPs sont souvent détectés dans les environnements aquatiques que ça soit 

en cours d’eau, en mer ou dans les lacs. Les HAPs arrivent dans les environnements aquatiques soit 

directement via déposition atmosphérique soit indirectement via écoulement des terres ou des eaux 
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usées (Kirso and Irha 1998). Leur persistance dans l’environnement est principalement due à leur 

faible solubilité dans l’eau. En raison de leur hydrophobicité qui elle augmente avec le nombre 

d’anneaux présent, la concentration en HAPs dans l’eau est généralement faible, ainsi, le monitoring 

d’une contamination en HAPs dans l’eau se fait généralement dans les sédiments (Witt 2002). 

Néanmoins, les dragage des fonds ou d’autres activités peuvent causent un soudain relargage d’une 

grande quantité de HAPs piégés dans le sédiment (Nayar, Goh et al. 2005; Wang, Zheng et al. 2008 ). 

Les HAPs, comme beaucoup d’autres polluants organiques lipophiles, ont une pression de vapeur et 

un coefficient de partage octanol-eau faible (….). Pour ces raisons, les HAPs sont rapidement 

absorbés par la matière particulaire et par les organismes vivants. Dans l’eau, les HAPs peuvent être 

présents dans la vapeur, la phase dissoute, sous forme micellaire, adsorbés par la matière organique 

dissoute ou colloïdale, ou incorporés dans les organismes vivants (Kirso and Irha 1998). Une fois 

absorbés par les particules en suspension ils sédimentent pour se retrouver enfin dans les sédiments 

(Law and Biscaya 1994). Dans la nature, il est rare de retrouver un seul HAP. En revanche, les HAPs 

existent quasiment toujours sous forme de mélange complexe de plusieurs HAPs et ces composants 

peuvent interagir entre eux de façon synergique ou antagoniste (Canet, Birnstingl et al. 2001; Tang, 

Tang et al. 2005 ; Wang, Zheng et al. 2008). Cependant, la toxicité de plusieurs HAPs a été rarement 

appréhendée. De même, une stimulation, inhibition ou compétition dans l’assimilation et métabolisme 

de plusieurs HAPs a été rarement considérée. Wang et al. (Wang, Zheng et al. 2008) ont testé la 

phototoxicité de quatre HAPs sur une diatomée marine, Phaedactylum tricornutum, seul ou en 

mélange binaire et on trouvé que quatre mélanges binaire montraient un mode d’action synergique et 

deux un mode antagoniste. Lei et al. (Lei, Hu et al. 2007) ont mis en évidence une efficacité 

d’élimination de fluoranthène et de pyrène (deux HAPs particulièrement prédominant dans les 

environnements contaminés) dans un mélange est comparable, voir supérieur que si chaque toxique 

était seul en solution, suggérant que la présence d’un HAP stimule l’élimination de l’autre.  

 

Toxicité 
Les HAPs sont surtout étudiés chez les mammifères en raisons de leur potentiel carcinogénique. Peu 

d’études concernent des groupes de microalgues autre que les diatomées (Aksmann and Tukaj 2004; 

Djomo, Dauta et al. 2004 ) et encore moins les diatomées en particulier (Wiegman, Van Vlaardingen 

et al. 1999 ; Wiegman, Termeer et al. 2002 ; Rimet, Ector et al. 2004). Des nombreuses études 

montrent que les composants à un, deux ou trois anneaux montrent une toxicité aigue (Sims and 

Overcash 1983) alors que les HAPs à poids moléculaire plus fort sont considérés comme étant 

génotoxiques (Mersh-Sundermann, Mochayedi et al. 1992 ; Njulund, Heikkila et al. 1992). Dû à leur 

coefficient élevé de partage octanol-eau et d’adsorption de carbone organique, les HAPs ont tendance 

à être absorbés par les sédiments et de se bioaccumuler au sein des organismes aquatiques (Neff 

1979 ; Witt 2002). Dans l’environnement aquatique, le devenir des HAPs est fortement influencé par la 

présence de matière organique. Ainsi, une grande partie de ces contaminants se lie à de la matière 

organique particulaire et dissoute, ce qui détermine leur répartition dans l’environnement et leur 

biodisponibilité (Gourlay, Mouchel et al. 2005). Liés à la matière organique particulaire, les HAPs ne 

peuvent plus traverser les membranes cellulaires et ne peuvent donc pas être bio accumulé par les 
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diatomées, toute en pouvant être assimilés par ingestion par d’autres organismes, tels que le 

zooplancton. Gourlay et al. (Gourlay, Mouchel et al. 2005) ont mis en évidence une réduction de 

l’accumulation de benzo[a]pyrene chez le zooplancton (Daphna magna) en présence de matière 

organique particulaire ce qui confirmerait ici que le BaP ingéré n’a pas été assimilé par l’organisme.  

En raison de leur structure chimique, les HAPs absorbent particulièrement bien la lumière dans les 

régions des ultraviolets (280 - 400 nm) et partiellement dans la région de la lumière visible (400 – 800 

nm). L’impact de l’absorption de lumière sur la toxicité des HAPs est connu depuis 1928 (Findley 

1928). Plus récemment l’importance écotoxicologique d’une exposition simultanée à des HAPs et à la 

lumière a été reconnue. Bien que certains auteurs n’ont pas remarqué d’effets synergique entre 

l’utilisation de radiation UV-B et les HAPs (Sargian, Mostajir et al. 2005), un certain nombre d’autres 

d’études indique que la toxicité des HAPs augmente après absorption de radiation solaire, en 

particulier dans la région des UV-A et UV-B. Cette toxicité photo-induite est causée par deux 

processus photochimiques : la photosensibilisation et la photomodification (Pelte 1995; Aksmann and 

Tukaj 2004 ; Wang, Zheng et al. 2008 ). Au cours de la photosensibilisation des espèces réactives 

d’oxygène sont générées, qui causent des dommages oxydatives dans les systèmes biologiques. 

Pendant le processus de photomodification les HAPs subissent une altération au niveau de leur 

structure. Ainsi une série de nouveau composés, principalement oxygénés, sont produits qui sont 

souvent plus toxique que le composant mère. Les HAPs photomodifiés sont plus solubles dans l’eau 

et peuvent donc être plus biodisponible pour les organismes aquatiques (Karydis 1982; Duxbury, 

Dixon et al. 1997 ; Marwood, Smith et al. 1999 ) et même plus réactif et toxique (Nikolaou, Masclet et 

al. 1984) que la molécule mère. Un test conduit sur une population de diatomée a montré que les 

HAPs en présence d’UV-B sont rapidement dégradés alors qu’en présence d’UV-A la toxicité est 

fortement augmentée à cause de la présence de produits phototransformés (Wiegman, Van 

Vlaardingen et al. 1999). Un mode d’action des HAPs et de leurs produits photomodifiés est l’inhibition 

de la photosynthèse (Huang, Krylov et al. 1997) et de la respiration (Tripuranthakam, Duxbury et al. 

1999). La phototoxicité des HAPs sur les microalgues a été étudiée par de nombreuses auteurs 

(Grote, Schuurmann et al. 2005 ; Wang, Zheng et al. 2008). Ainsi, une étude en microcosmes avec 

des communautés naturelles microalgales (dominance par les diatomées) et bactérienne a confirmé la 

toxicité des HAPs (ici pyrène) en présence de radiations UV (Grote, Schuurmann et al. 2005). Dans 

cette étude les organismes les plus sensibles au pyrène étaient les microalgues benthiques et 

notamment les diatomées avec des effets à la fois sur la structure et à la fois sur les paramètres 

fonctionnels (diminution de la photosynthèse, de la concentration en chlorophylle a et de l’assimilation 

de silice). Etant donné que l’appareil photosynthétique est situé dans les membranes thylacoïdales et 

hydrophobes algales et que les HAPs sont hydrophobes, la photosynthèse est une cible majeure de la 

toxicité aiguë des HAPs via l’oxydation des membranes (Duxbury, Dixon et al. 1997; Marwood, Smith 

et al. 1999 ) ou en interférant avec la synthèse de la chlorophylle a (Duxbury, Dixon et al. 1997). Les 

HAPs inhibent le photosystème I et interfèrent avec le transport d’électrons à l’aval du photosystème II 

(Marwood, Smith et al. 1999). Il a été également démontré que les manifestations toxiques induites 

par le naphtalène peuvent impliquer la conversion de ce composé en naphthoquinones ou naphtholes 

(Bagchi, Bagchi et al. 1998) qui peuvent bloquer la photosynthèse au niveau de l’accepteur 
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d’électrons du photosystème II (au niveau du site Qb) (Huang, Krylov et al. 1997). En résumé, une fois 

bioaccumulés, les HAPs peuvent interférer avec la photosynthèse soit directement soit indirectement 

via les réaction de photosensibilisation à travers la production d’espèces réactives d’oxygènes qui 

peuvent être à l’origine d’une péroxydation des lipides et causer des endommagements de l’ADN 

(Bagchi, Bagchi et al. 1998).  

D’autres auteurs (Wang, Zheng et al. 2008) ont exposé une monoculture de diatomées 

(Phaeodactylum tricornutum) à quatre HAPs (phenanthrène, anthracène, fluoranthène et pyrène), 

seuls ou en combinaisons de deux à deux et on montré par là non seulement que les UVs 

augmentent en effet la phototoxicité des HAP via des processus de photosensibilisiation et de 

photomodification, mais qu’en plus quatre mélanges binaires avaient un mode d’action synergique, 

alors que les autres deux mélanges avaient un mode d’action antagoniste. Dans cette étude, les 

paramètres affectés par les HAPs en présence d’UV étaient la croissance diatomiques et une 

induction de la péroxydation des lipides membranaires. L’endommagement membranaires par 

oxydation de lipides par des espèces réactives a été fréquemment proposé comme mécanisme de la 

toxicité augmentée en présence de lumière (Arfsten, Schaeffer et al. 1996). Les plantes et les algues, 

néanmoins, semblent être moins sensibles à cette toxicité photoinduite par rapport aux invertébrés ou 

poissons (Arfsten, Schaeffer et al. 1996). Il a été suggéré que les pigments colorés présents chez les 

algues et les plantes, puissent protéger ces organismes des effets néfastes de ces molécules 

(Arfsten, Schaeffer et al. 1996).  

Plusieurs d’autres facteurs peuvent affecter la réponse d’algues, tel que l’intensité de lumière, l’apport 

en carbone inorganique, le pH, la concentration en CO2 etc.  

La toxicité est fortement influencée par leurs caractéristiques physico-chimiques (la solubilité dans 

l’eau, le coefficient de partage octanol-eau : Kow, le coefficient de volatilisation etc.) mais aussi par les 

conditions de culture algale (lumière, présence de nitrate etc.). Djomo et al. (Djomo, Dauta et al. 2004) 

ont mis en évidence que les HAPs les plus toxiques étaient ceux qui avaient un coefficient de partage 

octanol-eau et de volatilisation plus fort (Djomo, Dauta et al. 2004). Par ailleurs, la solubilité dans l’eau 

des HAPs a été montré influencer leur bioaccumulation et leur potentiel toxique (Geyer, Viswanathan 

et al. 1981). L’évaluation de la toxicité de hydrocarbures aromatiques solubles dans l’eau chez la 

diatomée marine Phaeodactylum tricornutum confirme la relation entre la toxicité de la part des HAPs 

et leur solubilité dans l’eau (Lacaze, Gutierrez et al. 1987). Ces auteurs suggèrent que les 

composants à solubilité faible tel que le naphtalène sont plus toxiques que les composants à solubilité 

forte (benzène). D’autres paramètres tels que la photodécomposition, la biodégradation (Miller, Singer 

et al. 1998) et l’accumulation de métabolites (O'Brien 1991) peuvent également modifier les effets 

toxiques des HAPs chez les organismes aquatiques.  

La biotransformation des HAPs est souvent un processus multi-step où un ensembles d’enzymes sont 

impliquées (Kirso and Irha 1998).  

 

Très peu d’études existent qui se sont intéressées à l’analyse de la composition diatomique. Au sein 

d’un site pollué par des HAPs 16 espèces ont été listées au sein du phytoplancton, dont le 98% était 

constitué par des diatomées avec les espèces dominantes suivantes : Skeletonema costatum, 
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Thalassiosira condensata et Thalassiosira rotula. (Nayar, Goh et al. 2005). Des faibles concentrations 

(0,05 µg/L) de fluoranthène ont induit des changements spécifiques des assemblages diatomiques 

vivant au sein de microcosmes aquatiques, alors qu’à des plus fortes concentrations (16,46 µg/L) des 

changements structurales et des déformations valvaires ont été démontré par Rimet et al. (Rimet, 

Ector et al. 2004). 

 

Bopp et Lettieri (Bopp and Lettieri 2007) ont étudié les effets de trois HAPs (pyrène, fluoranthène et 

benzo(a)pyrène, seuls ou en mélange, au niveau moléculaire de la diatomée Thalassiosira 

psuedonana. Leurs expériences montrent des inhibitions de croissance à des concentrations 

relativement fortes avec des valeurs de CE50 de 1031 µg/L pour fluoranthène, 260 µg/L pour pyrène 

et 55.24 pour benzo(a)pyrène. En mélange les effets de chacun s’additionnent. L’exposition de la 

diatomée à différentes concentrations de toxique a mis en évidence une altération forte dans 

l’expression de 2 gènes, le gène lacsA et le gène sil3. Le gène lacsA qui codifie pour la synthétase 

d’acyl-CoA, responsable de l’activation des acides gras à longue chaîne (Tonon, Quing et al. 2005), 

est fortement stimulé par la présence des trois HAPs seul et en mélange. Cette synthétase joue un 

rôle important dans l’accumulation d’acide gras au sein des membranes cellulaires. Comme déjà 

énoncé plus haut, les HAPs peuvent s’accumuler au sein de ces membranes et péroyder les lipides 

membranaires. Le gène sil3 qui codifie pour un précurseur des silaffines, qui sont des polypéptides 

cationiques capable de catalyser la formation de silice au sein du frustule (Poulsen and Kroeger 

2004), est par contre inhibé. Ainsi une inhibition de ce gène provoque une diminution de la division 

cellulaire et du taux de croissance. Une inhibition faible est trouvée également pour certains gènes 

impliqués dans la photosynthèse, par exemple ceux qui codifient pour les protéines collectrices de 

lumière des pigments fucoxanthine-chlorophylle a/c. En conclusion, cette étude a montré que les 

HAPs perturbent le métabolisme des acides gras, la formation du frustule siliceux chez les diatomées 

et la photosynthèse. 

 

Réponse des algues 
Les algues répondent à la photosensibilisation et donc à la présence d’espèces réactives d’oxygène 

par une augmentation de l’activité d’enzymes antioxydantes comme la dismutase superoxyde (SOD) 

(Aksmann and Tukaj 2004).  

L’étude de Chung et al. (Chung, Hu et al. 2007) a montré qu’un ensemble de HAPs (naphtalène, 

phenanthrène et pyrène) avaient un effet négatif sur la densité cellulaire, sur la concentration en 

chlorophylle a et sur la fluorescence, et que le paramètre le plus sensible aux HAPs était la densité 

cellulaire et le moins sensible la fluorescence.  

Il est intéressant de noter que les algues, comme les bactéries et les champignons ont la capacité 

d’éliminer des molécules toxiques, tels que les HAPs. Lei et al (Lei, Hu et al. 2007) ont évalué 

l’efficacité de 4 espèces algales (Chlorella vulgaris, Scenedesmus platydiscus, Scenedesmus 

quadricauda, Selenastrum capricornutum) à éliminer fluroanthène, pyrène et un mélange des deux et 

ont mis en évidence que la capacité à éliminer les HAPs était dépendante de l’espèce algale 

considérée et du toxique considéré.  
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Bioaccumulation 
La bioaccumulation de composés organique de synthèse par un certain nombre d’espèces algales a 

été démontré et le taux ou l’ampleur de bioaccumulation de toxiques organiques dépend de chaque 

espèce (Kirso and Irha 1998). La taille et la morphologie d’une cellule algale jouent un rôle important 

pour des activités physiologiques, telles que l’assimilation de nutriments, la photosynthèse, la 

respiration et l’élimination de déchets cellulaire. Pirszel et al. (Pirszel, Pawlik et al. 1995) et Tang et al. 

(Tang, Hoagland et al. 1998) ont suggéré que les microaalgues ayant un rapport élevé de la surface 

cellulaire : biovolume ont un potentiel particulièrement élevé de sorption de divers toxiques 

(respectivement métaux et atrazine). Cependant, cette hypothèse n’a pas pu être confirmé par Lei et 

al. (Lei, Hu et al. 2007) qui a étudié la capacité de bioaccumulation de deux HAPs de la part de quatre 

espèces microalgales. Dans cette étude, les différences observées dans la bioaccumulation des deux 

HAPs n’ont pas pu être corrélées non plus au contenu en lipides, mais aux taux de croissance. Ces 

auteurs suggèrent qu’aussi d’autres paramètres tels que la composition de la parois cellulaire ou la 

présence d’enzymes impliquées dans la détoxification et dégradation des HAPs pourraient expliques 

les différences observées. Mais la bioaccumulation dépend non seulement des caractéristiques d’une 

espèce algale et donc des caractéristiques physiologiques d’une espèce mais aussi des 

caractéristiques du HAP en question, telles que le poids moléculaire, la solubilité dans l’eau, si le 

composant est plus ou moins lipophile. Des facteurs environnementaux, tels que la température, le 

contenu en oxygène, le pH et la salinité peuvent également influencer l’assimilation des HAPs (Juhasz 

and Naidu 2000). Les études montrent que les HAPs à un, deux ou trois anneaux peuvent être 

complètement dégradés par une seule population de microorganisms, alors que les HAPs à 4 ou 5 

anneaux requièrent souvent la présence d’un consortium de microorganismes (Juhasz and Naidu 

2000). Parmi les microorganismes capables de dégrader les HAPs on trouve les bactéries, les 

champignons mais aussi les microalgues (Warshawsky, Cody et al. 1995 ; Juhasz and Naidu 2000). 

Warsgawsky et al. (Warshawsky, Cody et al. 1995) montrent que différents groupes de microalgues 

sont capables de dégrader BaP et que l’efficacité de dégradation dépend de la concentration initiale 

en HAPs, de l’espèce ou souche algale testée, de la source lumineuse et de la phototoxicité des 

HAPs. 

 

Bennett et al. (Bennett, Bianchi et al. 1999) ont mis en évidence que dans les sédiments caractérisés 

par une faible concentration en HAPs, le microphytobenthos et notamment les diatomées ont une 

bonne croissance due à la diminution de la pression de broutage qui elle est due à l’effet toxique des 

HAPs. 

 

Un autre étude très intéressante, effectuée en microcosmes en présence de biofilm naturel en 

provenance d’une rivière et mis en contacte avec deux concentrations de fluoranthène (0,05 et 

16,46µg/L) montre non seulement des changements au niveau des assemblages diatomiques aux 

deux concentrations mais aussi l’apparition de formes tératologiques à la concentrations la plus 

élevée (Rimet, Ector et al. 2004). Nitzschia acicularis apparaît comme étant une espèce tolérante au 
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toxique testé en présence d’une faible concentration en fluoranthène, alors que plusieurs diatomées 

ont été identifiées comme étant tolérantes à la forte concentration du toxique (Nitzschia hantzschiana, 

Mayamaea atomus var. permitis et Achnanthidium minutissimum au depenses de l’espèce considerée 

comme sensible, Navicula antonii. Par ailleurs la plupart des taxons présents dans ce dernier 

microcosme (Achnanthidium biasolettianum, Gomphonema olivaceum, G. parvulum, Hippodonta 

costulata, Nitschia archibaldii, Planothidium dubium, P. frequentissimum, P. lanceolatum, Staurosira 

pinnata) montrent des malformations du frustule. 

 

VI. REPONSES AUX POLLUANTS OBSERVEES CHEZ LES DIATOMEES  
Les réactions des différentes diatomées ou communautés de diatomées à la pollution et aux 

changements des conditions aquatiques peuvent se manifester de diverses manières. Selon les 

changements du milieu, les espèces de diatomées ou les communautés de diatomées réagissent par : 

1) des variations d’ordre sociologiques comme la fréquence absolue ou relative, la diversité, la 

stabilité, la structure de la communauté, 2) la morphologie, 3) la biomasse (poids humide ou sec, perte 

au feu, volume cellulaire, degré de recouvrement) ou 4) des activités physiologiques (photosynthèse, 

respiration, nutrition, accumulation de substances. Nous allons investiguer ici les variations d’ordre 

sociologique et les variations de la morphologie. 

 

Il convient de rappeler que de façon générale, les effets d’un polluant dépendront de sa 

biodisponibilité et de la sensibilité des communautés. Il est donc utile de connaître les facteurs qui 

modifient la biodisponibilité et les facteurs qui modifient la sensibilité des communautés. C’est la 

concentration bio-disponible en tout cas qui a une signification écologique. 

VI.1. Présence de formes tératologiques 

Tératologie : « partie des sciences naturelles qui traite les monstruosités organiques ». C’est à dire 

cette science va s’intéresser à toutes les formes anormales et monstrueuses des organismes vivants.  

Chez les diatomées, on peut observer effectivement des formes anormales qui se présentent par une 

distorsion de l’ornementation et la perte de symétrie du frustule. En 1890 Cox avait déjà observé des 

déformation valvaire chez les diatomées (Cox 1890). Depuis, de nombreux auteurs ont observé ces 

anomalies chez les diatomées, mais leur cause est souvent pas claire. Plusieurs hypothèses ont été 

formulées :  

Les formations anormales observées chez les diatomées sont induites par un stress au moment de la 

formation des valves, stress pouvant être causé soit par des conditions environnementales extrêmes 

(T, acidité, UV, limitation en silice, limitation ou excès de nutriments, salinité, pH extrêmes ou 

problèmes dans la reproduction) (Busse, 1999 #1744 ; Barber, 1981 #201 ; Feldt, 1973 #226 ; Ruggiu, 

1998 #1869 ;..), soit causé par la présence de toxiques, tels que les métaux lourds (Thomas, 

Hollibaugh et al. 1980 ; Barber and Carter 1981; Andresen and Tuchman 1991; Yang and Duthie 

1993 ; McFarland, Hill et al. 1997 ; Dickman 1998 ; Ruggiu, Luglié et al. 1998 ; Hodgson, Vyverman et 

al. 2000 ; Cattaneo, Couillard et al. 2004 ). En raison de cela, dans un milieu naturel, il peut être 
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difficile d’affirmer que les formes tératologiques observées sont directement causées par un type de 

pollution spécifique. Pour prouver une relation entre un type de pollution et une formation 

tératologique il convient d’effectuer tout d’abord des études écotoxicologique en milieu contrôlé. Une 

autre difficulté vient du fait, que même au sein d’un même organisme on peut détecter des 

changements naturels de la forme cellulaire durant son cycle de vie (Potapova and Snoeijs 1997). 

Pour une revue sur les altérations environnementales et la présence de diatomées présentant des 

formes tératologiques consulter Falasco et al. (Falasco, Bona et al. 2009). 

De nombreux auteurs affirment en tout cas, que des changements morphologiques, tels que les 

formes tératologiques mais aussi les réductions en taille de la cellule diatomique, peuvent être liées à 

des problèmes pendant le processus d’assimilation de silice. Le cuivre par exemple, se lie aux 

groupes sulph-hydryles présents sur la membrane cellulaire et diminue ainsi l’assimilation de l’acide 

silicique (Sullivan 1976). L’impact négatif du cuivre sur le bon fonctionnement des membranes 

cellulaires a été confirmé également par Fisher et Jones (Fisher and Jones 1981) pour des diatomées 

cultivées à des fortes concentrations en cuivre. D’autres métaux, tels que le zinc ont la capacité 

d’affecter également l’assimilation de la silice. Morin suggère que le zinc se lie aux protéines de 

transport de l’acide silicique, ce qui a comme conséquence une désilicification du frustule ce qui a 

comme conséquence l’apparition d’individus faiblement silicifiés avec des atteintes morphologiques 

(thèse Morin).  

De façon générale, il faut que la concentration en toxique (ou  un quelconque stress) soit 

suffisamment élevée afin de causer la formation de frustules anormales, mais suffisamment faible afin 

de garantir au moins une division cellulaire (Picket-Heaps, Schmid et al. 1990). Enfin, on peut trouver 

des formes anormales tant pour les espèces polluo-tolérantes comme pour les espèces polluo-

sensibles. 

 

Pertinence des formes tératologiques comme indicateur de pollution métallique 

Plusieurs études ont mis en évidence une corrélation entre le pourcentage de malformations observé 

et la concentration en métaux lourds. C’est par exemple le cas du cuivre (Cattaneo, Couillard et al. 

2004). Cependant, ces auteurs estiment l’utilisation de cet indicateur de pollution trop laborieuse. A 

cela s’ajoute la nécessité de consulter un expert taxonomique et présuppose le comptage d’un 

nombre élevé de diatomée en raison du fait que les déformations sont relativement rares. La 

fréquence d’apparition d’anomalies morphologiques confirme, au travers une multitude 

d’expérimentation au laboratoire (..) et sur le terrain (…) et en présence de contamination métallique, 

sa pertinence comme indicateur de pollution métallique. Selon Morin (Morin and Coste 2006) une part 

très faible des individus présente « naturellement » des anomalies morphologiques, responsable d’un 

bruit de fond estimé à moins de 5  pour mille (observation également réalisé par Morin et Coste (Morin 

and Coste 2006). Au-delà de ces valeurs, on peut considérer que la fréquence des déformations est 

anormalement élevée, et révélatrice de niveaux de contamination métallique importants (Morin and 

Coste 2006). 
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Il convient de rappeler que la forme d’une cellule diatomique affecte la ratio surface/volume et donc 

l’aire exposée à l’environnement (Lewis 1976).  

 

Malgré le fait que des formes tératologiques soient rencontrées souvent en milieu pollué, notamment 

en métaux lourds, l’apparition de formes anormales doivent être observées avec précaution comme 

indicateur de pollution, parce que malformations sont aussi causes par une variété de facteurs 

naturelles, comme la limitation en nutriment (Williams, Hollibaugh et al. 1980). 

VI.2. Changements la richesse spécifique et de biodiversité 

De nombreux auteurs ont montré une diminution de la biodiversité et de la richesse spécifique en 

présence de contaminants, tels que les métaux lourds (Gold et al. 2003, Medley et Clements 1998, 

Niyogi et al. 2002). 

Hirst et al. (Hirst, Juettner et al. 2002) a constaté que les macroinvertébrés répondent à la pollution 

métallique le plus souvent par des variations de diversité, alors que les diatomées le font par des 

changements de la composition des assemblages. 

 

Il est généralement admit que le nombre d’espèces diatomiques et la diversité diatomiques sont plus 

faibles dans des milieux aquatiques salés que d’eau douce (Servant-Vildary and Roux 1990). 

VI.3. Réduction de la taille moyenne des diatomées  

Peu d’exemples dans la littérature existent concernant une diminution de la taille chez les diatomées. 

Une diminution de la longueur de A. formosa dans des lacs Canadiens a été attribué à une limitation 

par la silicium (Kling 1993). Une réduction de la taille a été décrit pour T. flocculosa sur une carotte de 

sédiment du Mondsee, en parallèle avec une réduction importante d’eutrophication (Klee and Schmidt 

1987). Dans le lac de Zurich, Nipkov (Nipkov 1927) a relié des changements de taille de plusieurs 

espèces de diatomées sur plusieurs années, probablement lié à la formation d’auxospores. Plusieurs 

auteurs ont constaté une diminution de la taille de la cellule et sa morphologie à la suite d’une 

contamination par les métaux lourds (Thomas, Hollibaugh et al. 1980; McFarland, Hill et al. 1997 ). 

Morin et Coste (cf. thèse Morin 2006 p. 118) ont également constaté une diminution de la taille de la 

cellule de certains taxons, qui a été attribuée à une contamination métallique. Sous stress métallique 

en fait, la multiplication asexuée serait le mode de reproduction majoritaire, ce qui conduit à une 

diminution de la taille moyenne de la cellule au sein d’une population diatomique à chaque cycle de 

mitose (Gensemer 1990; Cattaneo, Asioli et al. 1998 ; Joux-Arab, Berthet et al. 2000 ).  

 

Cattaneo et al. (Cattaneo, Couillard et al. 2004) ont observé une corrélation négative entre 

concentration métallique et longueur de valve surtout pour le zinc et Achnanthes minutissima et 

Tabellaria flocculosa, et Brachysira vitrea et Asterionella formosa avec le cadmium le mieux. Selon 

ces auteurs l’apparition de la réduction de la taille de diatomées dominantes peut fournir un outil très 
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intéressant pour mettre en évidence une contamination par les métaux. Pas de nécessité d’un expert, 

relativement simple. 

Gensemer (Gensemer 1990) a observé une corrélation entre concentration d’aluminium et réduction 

de la taille de Asterionella ralfsii. Cattaneo et al. (Cattaneo, Asioli et al. 1998) ont mis en évidence une 

réduction de la taille en liaison avec une contamination par le cuivre et le zinc dans le lac d’Orta. 

 

Enfin, il est intéressant de noter ici qu’une réduction de la taille cellulaire peut impacter des 

populations naturelles indirectement à travers un changement de l’acquisition de ressources, ou via 

une augmentation du taux de perte par augmentation du taux de sédimentation de cellules plus 

petites et plus lourdes (Gensemer 1990).  

 

VI.4. Présence de diatomées de petite taille  

Les diatomées présente une variabilité de taille importante (de quelques micromètres à plusieurs 

centaines) Les très grandes espèces sont souvent rares car leur taux de croissance est moindre par 

rapport aux autres (Mizuno 1991). 

Kinross et al. (Kinross, Christofi et al. 1993) suggèrent que les communautés diatomiques, soumises à 

un stress chimique (par exemple, acidification) vont avoir tendance à être dominées par des 

diatomées de petite taille, où le taux de croissance maximal est inversement corrélé au diamètre de la 

cellule (Raven and Geider 1988). Peres (Peres 1996) a observé une augmentation de petites 

diatomées (< 50µm) après 34 jours d’exposition à 1 µg /l de cadmium et une domination par 

Achnanthes minutissima après 71 jours à 10 µg Cd/L. A. minutissima domine également les sites 

polluées par du Cd et du Zn (Ivorra, Hettelaar et al. 1999). Néanmoins, la prolifération d’espèces 

diatomiques de petite taille a été également observée dans des sites avec en enrichissement 

organique ou eutrophisation (Fukushima, Koichi et al. 1994; Kelly and Whitton 1995 ). Même si A. 

minutissima est souvent dite cosmopolite (Kelly and Whitton 1995) et sensible à une pollution 

organique (Palmer 1969; Fukushima, Koichi et al. 1994 ), d’autres auteurs (Peres 1996; Ivorra, 

Hettelaar et al. 1999 ) ont mis en évidence une tolérance élevée de cette diatomée face à des métaux 

tels que le Zn et le Cd.  

D’autres espèces de petite taille, telles que Eolimna minima, Mayamaea atomus, Achnanthidium 

saprophilum, Aulacoseira subarctica sont favorisé en milieu contaminé par du Cd (Duong, Morin et al. 

2008). 

VI.5. Changement de la composition diatomique (ex. dominance de certaines espèces) 

Achnanthes minutissima, une algue cosmopolite et considérée comme colonisatrice (Sabater 2000) 

normalement indicatrice de conditions oligotrophes, est souvent indiquée comme dominante dans des 

rivières et des lacs montrant une contamination avec des métaux lourds (Takamura, Hatakeyama et 

al. 1990 ; Ruggiu, Luglié et al. 1998; Cattaneo, Couillard et al. 2004 ). Cattaneo et al. (Cattaneo, 

Couillard et al. 2004) proposent comme indicateur de tolérance métallique Brachysira vitrea pour le Cd 
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et le Pb, Fragilaria cf. tenera pour le Cu. P. subcapitata est tolérante aux métaux pour diverses 

auteurs (van Dam and Mertens 1990; Hirst, Juettner et al. 2002 ). Fragilaira rumpens est tolérante aux 

métaux pour d’autres auteurs (Leland and Carter 1984) alors que pour Hirst et al. (Hirst, Juettner et al. 

2002) elle est sensible aux métaux. Tabellaria flocculosa a été reporté étant sensible aux métaux : 

(Say and Whitton 1980 ; Deniseger, Austin et al. 1986; Hirst, Juettner et al. 2002 ).  Morin (Morin 

2006) suggère que la présence d’espèces telles que Eolimna minima, Fragilaria gracilis, Pinnularia 

globiceps var. globiceps, P. parvulissima, Surirella angusta, Surirella brebissonii semble concorder 

avec l’existence d’un stress métallique. 

 

VI.6. Formes de vie 

Au sein d’un biofilm (diatomées benthiques) on distingue des formes attachées et des formes 

filamenteuses (les colonies). Les formes attachées sont plus isolées que les formes filamenteuses de 

l’eau environnante (Burkholder, Wetzel et al. 1990). On peut emettre certaines hypothèses comme par 

exemple que les formes attachées soient plus protégées envers les toxiques contenus dans l’eau.   

 

Plusieurs formes de vie sont communément rencontrées : 

Benthique : espèce attachée au substrat 

Planctonique : espèces flottant librement dans la colonne d'eau 

Mobile : espèces raphidées (mono ou biraphidées) 

Coloniale : les cellules filles (issues de la multiplication végétative) restent collées entre elles 

(substance mucilagineuse, filaments, dents, épines,…)  

Tube muqueux : mode de vie colonial, les individus forment un tube muqueux dans lequel ils peuvent 

circuler.  

Pédonculée : espèces sécrétant un mucilage et produisant un pédoncule muqueux par lequel elles 

peuvent se fixer au substrat  

Prostrée : espèce attaché au sbstrat sur tout un coté de sa valve 

Erigée : espèce attaché au substrat par un pole de son squelette 

 

La formation de colonies affecte également la réponse d’organismes à un paramètre (Snoeijs, Busse 

et al. 2002). 

Le développement en trois dimensions des biofilms exposés aux métaux est fortement réduit 

(Lehman, Tubbing et al. 1999), et les petites diatomées à forte adhérence au substrat dominent alors. 

Plusieurs auteurs ont évoqué l’hypothèse selon laquelle la sensibilité des communautés de diatomées 

face à un « stress » environnemental varierait en fonction de leur maturité et de leur architecture, en 

particulier dans le cas des pollutions métalliques (Lock, Wallace et al. 1984 ; Medley and Clements 

1998 ; Ivorra, Brehmer et al. 2000). La matrice polysaccharidique possédant des nombreux sites de 

fixation des métaux (Gray and Hill 1995) et entourant le periphyton jouerait un rôle de protection en 

réduisant ainsi la bio-disponibilité et la toxicité des métaux. Ainsi, un biofilm mature serait moins 

perturbé par la présence de métaux qu’un biofilm immature.  
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VII. CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES 

Ce projet visait à documenter la surveillance des impacts environnementaux d’effluents aqueux de 

sites industriels par les diatomées dulçaquicoles en ciblant plus spécifiquement : 

- les capacités de bio-indication des diatomées pour différentes pollutions de type industrielles ; 

- les caractéristiques et métriques permettant d’optimiser leurs capacités d’indicatrices ; 

- les possibilités de développer les indicateurs de restauration basés sur les diatomées. 

La réalisation de la recherche bibliographique a été complétée durant l’ensemble de la période de 

l’étude. Un comité de pilotage a suivi le déroulement de l’étude et a permis la structuration du présent 

rapport.  La bibliographie s’est appuyée sur diverses études publiées et effectuées sur le terrain et en 

laboratoire.  

Plusieurs pistes nous semblent être prometteuses pour révéler des pollutions : 

- La fréquence des anomalies morphologiques 

Stevenson et Bahls (1999) ont suggéré l’utilisation du pourcentage de diatomées déformées comme 

outil de la diagnose de la qualité des eaux au regard des toxiques. Cette hypothèse a été 

successivement testée et confirmée par Morin et Coste (2006) pour des métaux lourds dans un petit 

cours d’eau du sud ouest de la France. Il reste cependant à généraliser l’utilisation de cette métrique à 

un spectre plus large de milieux, et également établir des abondances seuils a partir desquels il 

existerait un risque toxique avéré. 

Morin (2006) propose un indice de pollution métallique probable qui tient compte de l’abondance 

relative d’espèces identifiées comme tolérantes et la fréquence des anomalies morphologiques et 

ayant la formule suivante : 

Indice de pollultion métallique probable= Σ RA (n)i + 10 x Σ RA (a)i 

Où RA (n)i : abondances relatives de la forme normale de l’individu i, RA (a)i : abondances relatives de 

la forme anormale de l’individu i 

Cet indicateur a été testé sur une série de données et les premiers résultats sont prometteurs mais 

nécessitent une validation à plus grande échelle (Morin 2006). 

- Le biovolume total des communautés 

Cette métrique semble en effet intéressante pour évaluer l’effet de toxiques, puisque plusieurs 

références mentionnent une réduction du biovolume avec la présence de toxiques. Le programme 

Omnidia permet d’extraire de la « base de données diatomées » le biovolume théorique de chaque 

espèce. A partir de cette donnée et des abondances relatives de chaque espèce, il est possible de 

calculer un biovolume théorique moyen de la communauté (B), suivant la formule : 
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B = Σi=1 n RAi x Bspi 

0ù n : nombre de taxons dans l’échantillon ; RAi: abondance relative de l’espèce i et Bspi : biovolume 

théorique de l’espèce i 

- La longueur de certains taxons 

Certains auteurs (Cattaneo, Asioli et al. 1998 ; Joux-Arab, Berthet et al. 2000 ; Cattaneo, Couillard et 

al. 2004), ont constaté une diminution de la longueur de certains taxons en présence de 

contamination de métaux lourds. Ceci n’est pas surprenant étant donné que l’aire de la surface 

cellulaire est un paramètre majeur dans l’assimilation de métaux (Koshmanesch et al1997 ; Gold et al 

2003b) et suggère que des espèces de petite taille ou même des individus de plus petite taille 

puissent être favorisées en présence de stress métallique. 

- La fréquence des classes de biovolumes 

Les différentes espèces de diatomées peuvent être réparties en classes de taille (Berthon, 2009). Des 

travaux en macroécologie, montrent des relations existant entre les différentes classes de tailles des 

cellules et leur abondance (Li, 2002) ou encore la quantité de ressources disponibles dans les milieux 

(Finkel et al., 2009), ces relation ont été démontrées sur de grands bassins hydrographiques ne 

France (Berthon, 2009). On peut émettre l’hypothèse comme que la présence de toxique 

sélectionnerai plutôt des taxons de petites tailles, et par conséquent les relations taille/ressource 

prédites en macroécologie ne serait plus applicables. Il serait par conéquent intéressant de tester ce 

type d’hypothèse sur différents type de milieux et de tester la généricité de cette métrique pour 

l’indication d’un risque toxique. 

- La fréquence de guildes écologiques 

Une guilde est un ensemble de taxons qui coexistent dans un même milieu et qui peuvent posséder 

des adaptations spécifiques aux facteurs abiotiques. Passy (2007a), par exemple, a défini des guildes 

basées sur le potentiel des espèces à utiliser les ressources en nutriments et à résister aux 

perturbations physiques du milieu. Outre des relations ressource/abondance de certaines guildes, des 

résultats préliminaires sur  des bases de données (Berthon 2009) et sur plusieurs expérimentations en 

mésocosmes lotiques (INRA Thonon) ont montré la selection de certaines guildes en présence de 

pollution (trophie, saprobie, pesticides). Ces résultats restent à confirmer sur un nombre plus 

important d’expérimentations actuellement en cours de dépouillement.  

Il serait intéressant que ces types de relations soient généralisés sur d’autres types de milieux afin de 

tester la généricité de tels outils pour l’indication d’un risque de présence de polluants dans le milieu. 

- La fréquence de formes de vie 
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De la même facon que pour les guildes écologiques, la fréquence de différents types de formes de vie 

a été testé sur des jeux de données en fonction de l’augmentation de la concentration en matière 

organique et en nutriments (Berthon 2009). Des résultats préliminanires sur des expérimentations en 

canaux lotiques (INRA Thonon) montrent la selection de certaines formes de vie dans des contextes 

pollués par des herbicides et des fongicides. Ces résultats restent à confirmer sur un plus grand 

nombre d’expérimentations actuellement en cours de dépouillement. L’étape suivante sera, tout 

comme pour les guildes écologiques, de généraliser ces observations sur un ensemble plus important 

de milieux naturels. 
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Résumé 
L’objectif de ce rapport est d’établir un diagnostic de la qualité de l’eau en situation polluée en utilisant 

uniquement l’outil biologique diatomées. Nous avons étudié les effets de différents types de pollution à 

diverses échelles d’étude, une pollution en monomère (methacrylate de methyle) en mésocosme, une 

pollution in situ à l’échelle d’une soudière (sel et micropolluants) et enfin une pollution par divers 

polluants (pesticides, hydrocarbures aromatiques polycycliques, micropolluants organiques et 

minéraux) in situ à une échelle régionale. Différentes métriques diatomiques ont été analysées, telles 

que la présence de formes tératologiques, l’augmentation ou la diminution de certaines formes de vie, 

la diversité taxonomique, la présence de taxons remarquables, l’abondance de taxons colonisateurs 

et enfin les classes de salinité de Van Dam. Pour les pollutions industrielles en sortie de soudières 

nous recommandons d’utiliser les classes de salinité de Van Dam et d’approfondir les connaissances 

relatives aux formes tératologiques. Pour les contaminations en monomère, ainsi que par les 

pesticides nous conseillons d’analyser l’évolution de l’abondance des formes de vie. Enfin, en ce qui 

concerne les hydrocarbures aromatiques polycycliques et les micropolluants organiques aucune 

tendance n’a pu être dégagée pour les métriques analysées, alors que l’analyse des classes de taille 

s’est révélée être une métrique à retenir pour les micropolluants minéraux. En conclusion, des 

nouvelles métriques, telles que les formes de vie ou les formes tératologiques, semblent être 

prometteuses pour analyser les effets de toxiques. 

 

MOTS CLES  

Pollution aquatique, bio-indication, micropolluants, diatomées 

 

SUMMARY  

The goal of this study was to establish a diagnostic of the water quality in contaminated contexts by 

using the diatoms as biological tool. We have studied the effects of different contaminations at various 

study scales: a monomere (methyl methacrylate) contamination in mesocosmes, an in situ 

contamination (salt and micropollutants) at the scale of a salt industry and a contamination of different 

pollutants (pesticides, polycyclic aromatic hydrocarbons, organic and mineral micropollutants) in situ at 

a regional scale. Diverse diatom metrics have been studied, such as the presence of teratologic forms, 

the increase or decrease of certain life forms, the taxonomic diversity and the presence of remarkable 

species, the abundance of colonising species and the classes of salinity of Van Dam. In presence of 

industrial pollution downstream salt factories we recommend to use the salinity classes of Van Dam, to 

search for teratologic forms and to analyse the abundance of colonising taxons. For monomere and 

pesticide contaminations we suggest to analyse the evolution of the abundance of life forms. Finally, 

no trend has been observed for polycyclic aromatic hydrocarbons or organic micropollutants, but the 

analysis of the cell size has to be retained for mineral micropollutants. In conclusion, new metrics, 

such as life forms or teratologic forms, seem to be promising to analyse toxic effects. 

 

KEY WORDS 
Aquatic pollution, bio-indication, micropollutants, diatoms 
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1. PREAMBULE 
 

Dans le cadre de son programme 2007, R.E.C.O.R.D. a confié à l’Institut National pour la Recherche 

Agronomique (INRA) de Thonon les Bains le projet n°3-12, intitulé « Surveillance des impacts 

environnementaux d’effluents aqueux de sites industriels par les diatomées dulçaquicoles ». 

 

Ce projet vise à évaluer le potentiel d’indices biotiques basés sur les diatomées dans le but d’obtenir 

un diagnostique concernant l’état écologique de milieux aquatiques soumis à des rejets d’effluents 

aqueux de sites industriels.  

 

Les pollutions d’origine industrielle contribuent à dégrader la qualité de l’eau et sont généralement 

liées à l'énergie consommée (hydrocarbures), aux matériaux transformés (minerais) ou encore aux 

procédés de fabrication utilisés (solvants et autres produits toxiques). Aujourd’hui le diagnostic de la 

qualité de l’eau peut se faire de différentes façons : soit par analyse directe de différents paramètres 

physico-chimiques tels que le pH, la température, les toxiques présents dans l’eau, soit par analyse 

biologique. En complément à l’analyse physico-chimique de l'eau, la bio-indication est aujourd’hui 

considérée comme une voie privilégiée pour évaluer la qualité non seulement de l’eau mais aussi des 

milieux aquatiques. La grande biodiversité des diatomées, leur sensibilité envers une multitude de 

polluants, leur cycle de vie rapide et leur faible mobilité font qu’elles sont considérées comme 

d’excellents bio-indicateurs de la qualité de l’eau (Round 1991). Ainsi, des nombreux pays en Europe 

ont développé des indices basés sur la distribution des diatomées et leurs préférences écologiques, 

relatives au niveau saprobique ou trophique (Lange-Bertalot 1979 ; Watanabe et al. 1985 ; Sladecek 

1986 ; Watanabe et al. 1986; Schiefele and Schreiner 1991 ; Kelly and Whitton 1995 ) au pH 

(Renberg and Helberg 1982), à la salinité (Ziemann 1999) ou à un niveau de qualité globale, incluant 

divers paramètres tels que les matières organiques, les substances nutritives et la physicochimie 

(Cemagref 1982 ; Dell’Uomo and Tantucci 1996 ; Lenoir and Coste 1996). Ces indices diatomiques 

évaluent la perturbation anthropique en utilisant les abondances relatives des espèces identifiées, 

pondérées par leurs caractéristiques spécifiques de sensibilité à différents indicateurs 

d’eutrophisation. Pour d’autres impacts anthropiques, notamment les pollutions toxiques, tels que les 

métaux, les micropolluants, les pesticides etc, les indicateurs actuellement utilisés sont peu 

performants. C’est dans ce contexte que RECORD a engagé cette étude.  

Après avoir réalisé, un état des connaissances sur la pertinence des diatomées pour la surveillance 

des impacts environnementaux d’effluents aqueux de sites industriels (pour plus de détails se reporter 

au rapport intermédiaire de cette étude, mai 2008), nous avons retenu les pistes indicielles les plus 

prometteuses afin de les évaluer sur le terrain ou en situation expérimentale. Ainsi, nous avons choisi 

différentes métriques qui semblent offrir des perspectives intéressantes en terme de bio-indication par 

rapport aux pollutions toxiques, comme par exemple des caractéristiques morphologiques ou 

fonctionnelles.  
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L’objectif global de cette étude est de tester la pertinence des diatomées pour la surveillance des 

impacts environnementaux d’effluents aqueux toxiques.  

 

Les objectifs spécifiques de l’étude sont de tester la pertinence des diatomées : 

1. pour la surveillance d’une pollution industrielle (methacrylate de methyle, expérimentation en 

mésocosme) ; 

2.  pour une pollution industrielle saline (échantillonnage in situ à l’échelle d’un site industriel)  

3. pour une pollution de type « pesticides », hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs), 

micropolluants organiques et micropolluants minéraux  (in situ à une échelle régionale). En ce qui 

concerne ce dernier point, il s’agit non seulement de pollution d’origine industrielle mais aussi de 

pollution agricole (pesticides). Le jeu de données disponible à l’échelle d’un grand bassin régional 

nous a permis de tester des hypothèses de bio-indication à plus large échelle. 
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2. MATERIEL ET METHODES 
 

2. 1. Outils de bio-indication basés sur les diatomées 
Les diatomées sont l’un des outils utilisés pour diagnostiquer la qualité de l’eau. Ce sont des algues 

unicellulaires de couleur brune. Leur taille varie de quelques micromètres (µm) à plus de 500 µm 

(soit 0,5 mm). Ces algues ont la particularité de posséder un squelette externe siliceux appelé 

« frustule » (Fig. 1). C’est sur la base de la forme et de l’ornementation de ce frustule que la 

détermination des espèces est réalisée. 

 

 
Fig. 1 : Squelette siliceux (ou frustule) d’une diatomée, ici Aneumastus tusculus (Ehrenberg) D.G. 

Mann & Stickle (taille : 45 µm). 

 

Les diatomées colonisent tous les milieux humides ; elles se développent en particulier dans 

les cours d’eau en formant un biofilm sur les surfaces immergées. Avec plus de 10.000 espèces 

connues (Norton et al. 1996; Poulin and Williams 1998), ces organismes présentent une biodiversité 

remarquable (pour plus de détails se reporter au rapport intermédiaire de cette étude, mai 2008).  

 

 

2. 2. Méthode d’échantillonnage et traitement au laboratoire 
Les diatomées sont récoltées selon un protocole précis décrit dans la norme NF T 90-354 de 

détermination de l’IBD (AFNOR 2000, revue en 2007). L’échantillonnage se fait par grattage du biofilm 

(épilithon) sur des substrats durs au moyen d’une brosse à dents (Fig. 2).  
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Fig. 2 : Echantillonnage des diatomées au moyen d’une brosse à dents. 

 

2. 3. Calcul des métriques 
Au laboratoire l’échantillon est préparé et analysé au microscope (100X immersion). Une fois les 

espèces diatomiques identifiées et comptées (Fig. 3), différentes métriques sont calculées.  

 
Fig. 3. Le traitement de l’échantillon et le montage entre lame et lamelle d’une cellule vivante de 

Encyonema sp. (a gauche) permet d’identifier la cellule au niveau de l’espèce (Encyonema tumida, à 

droite).  

 

Nous avons retenu comme indice de référence, l’Indice de Polluosensibilité Spécifique « IPS » 

(Cemagref 1982) pour la qualité générale de l’eau ou l’IBD (indice biologique diatomique, AFNOR 

2000 et 2007). Les deux indices sont sensibles à différents types de pollution (essentiellement 

saprobique et trophique).  

D’autres types d’outils basés sur les diatomées ont été utilisés dans ce rapport pour affiner le 

diagnostic de la qualité des cours d’eau investigués : classes de salinité de Van Dam, diversité 
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diatomique (indice de Shannon), présence de formes tératologiques, présence de formes de vie 

différentes (coloniales, planctoniques, etc) et abondance de taxons colonisateurs. Les différentes 

métriques sont expliquées plus en détails dans les paragraphes suivants. Ces métriques seront 

comparées à l’IPS ou à l’IBD pour évaluer leur capacité de bio-indication. 

 

2.3.1. L’IPS  et IBD 
Les indices diatomiques, IPS (Cemagref 1982) et IBD (Lenoir and Coste 1996 ; AFNOR 2000 et 2007) 

utilisent la biodiversité des diatomées pour évaluer la qualité de l’eau des rivières, principalement la 

pollution organique (saprobie) et la concentration en nutriments (trophie). L’IPS est basé sur plus de 

10000 espèces différentes, alors que l’IBD est basé sur 1488 espèces, chacune étant caractérisée par 

une préférence par rapport au niveau de pollution appelé « polluotolérance ». En évaluant 

l’abondance relative de chaque espèce et en connaissant sa polluotolérance, il est possible d’évaluer 

le niveau de pollution général du cours d’eau. C’est, de manière simplifiée, sur ce principe que sont 

conçus les indices diatomiques IBD et IPS. 

 

Les valeurs de ces deux indices varient de 1 à 20 : 

17 ≤ très bonne qualité ≤ 20 : couleur bleue  

13 ≤ bonne qualité < 17 : couleur verte  

9 ≤ qualité moyenne < 13 : couleur jaune  

5 ≤ mauvaise qualité < 9 : couleur orange  

1 ≤ très mauvaise qualité < 5 : couleur rouge  

 

2.3.2. Diversité diatomique 
Une perturbation peut avoir des effets sur la structure de la communauté diatomique. En effet, 

certaines espèces disparaissent car elles ne tolèrent pas les nouvelles conditions et d’autres 

prolifèrent. L’indice de Shannon-Weaver (1949) est l’un des indices de biodiversité les plus connus 

par les spécialistes et utilisé au jour d’aujourd’hui: 

 

H’= -∑s
i=1 p1 log2 p1 

 

Avec H’ : indice de biodiversité de Shannon-Weaver ; i : une espèce du milieu étudié ; p1 : proportion 

d’une espèce i par rapport au nombre total d’espèces dans le milieu ; s : nombre d’espèces 

 

Les valeurs de la diversité H ont une signification différente : 

H’ est minimal (= 0) si tous les individus du peuplement appartiennent à une seule et même espèce, 

H’ est également minimal si, dans un peuplement chaque espèce est représentée par un seul individu, 

excepté une espèce qui est représentée par tous les autres individus du peuplement. L’indice est 

maximal quand tous les individus sont répartis d’une façon égale sur toutes les espèces (Frontier 

1983). De la même manière, l'indice de Shannon est d'autant plus élevé que le nombre d'espèces est 



Etude RECORD n°07-1016/1A  119

grand. Cet indice permet de quantifier la biodiversité d’un milieu d'étude et donc d’observer une 

évolution au cours du temps.  

2.3.3. Les classes de salinité de Van Dam et al. (1994)  
Les taxons de diatomées sont classés dans l’une des 4 classes citées ci-dessous selon leur affinité 

par rapport à la concentration en chlorures. Van Dam et al. (1994) donnent des valeurs de la 

concentration en chlorures et de la salinité pour les classes suivantes : 

 

Salinité des eaux Cl (mg.l-1) Salinité (%) 
Douces  < 100 < 0,2 

Douces à légèrement saumâtres  < 500 < 0,9 

Moyennement saumâtres  500 - 1000 0,9 - 1,8 

Saumâtres 1000 - 5000 1,8 - 9 

 

Le pourcentage de diatomées dans chacune des 4 classes est calculé au sein de l’échantillon. La 

classe la plus représentée caractérise la station. 

 

2.3.4. Les formes tératologiques 
Il s’agit de déformations du squelette (ou frustule) des diatomées. Ces déformations sont induites par 

différents types de stress lors de la formation du squelette. De nombreuses études montrent que ces 

déformations peuvent être liées à l’effet de produits toxiques1 (Diatomania n°10) (Falasco et al. 2009) : 

o métaux lourds : ex : Cu, Cd, Zn, Pb, As, Fe, Hg,  

o hydrocarbures : ex : fluoranthène, huile anthracénique, trichloréthylène, 

o radioactivité, 

o pesticides,  

o etc. 

 

La présence des formes tératologiques est une donnée informant sur l’existence probable de 

substances toxiques dans l’eau. Pour l’étude sur site industriel, nous avons compté toutes les formes 

tératologiques observées lors du comptage (400 diatomées par lames par station). Cette information 

n’était  pas disponible pour l’approche réalisée sur des données du bassin Rhin-Meuse. 

 

Un exemple de forme tératologique est présenté en figure 4. Toutes les photographies de formes 

tératologiques présentées dans ce rapport proviennent des prélèvements réalisés par l’INRA de 

Thonon les Bains en 2008 autour du site Solvay. 

 

 

                                                 
1 : Un inventaire détaillé des études corrélant les micropolluants toxiques aux formes tératologiques est 
disponible sur le bulletin de l’ADLaF (Association des Diatomistes de Langue Française) Diatomania n°10 
(2006). Plusieurs expérimentations sont également décrites dans ce bulletin et montrent la relation entre 
micropolluants et formes tératologiques.  
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1 2  

Fig. 4 : Photo 1 : forme tératologique de Surirella brebissonii, photo 2 : forme normale de Surirella 

brebissonii (Photos F. Rimet). La barre d’échelle représente 10 µm. 

 
 
2.3.5. Abondance de différents traits biologiques 
 

Les différents taxons de diatomées peuvent être regroupés selon des traits biologiques c'est-à-dire 

des variables décrivant des caractéristiques morphologiques, physiologiques ou comportementales. 

 

1 Utilisation des formes de vies : 

Les diatomées vivent soit sous forme de cellules isolées soit sous forme de colonies aux formes très 

variables : en chaînette, en ruban ou en étoile (Fig. 5). Au sein d’un échantillon, chaque taxon identifié 

peut donc être caractérisé par ces différents paramètres, ce qui permet de classer les échantillons 

selon les abondances des différentes formes de vie. 

10 µm
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Fig. 5. Différentes formes de vie de diatomées. A : Cyclotella meneghiniana, cellules isolées 

planctonique ; B : Asterionella formosa, colonie étoilée planctonique ; C : Melosira varians, 

filamenteuse benthique ; D : Gomphonema truncatum, var. capitatum, des cellules regroupées, 

attachées par un pédoncule (flèche) ; E : Nitzschia palea, cellules isolées mobiles benthique ; F : 

Tabellaria flocculosa, colonie rubanée planctonique ou benthique. 

 

 

Leur forme (rapport surface/volume), leur dimension et leur mode de vie (colonie ou pas) peuvent 

avoir des conséquences écologiques importantes pour la survie et la croissance d’une espèce 

(Potapova and Snoeijs 1997) et des conséquences sur leur exposition aux toxiques. Par exemple, au 

sein d’un biofilm (diatomées benthiques) les formes attachées (érigées ou pédoncules) sont plus 

isolées de l’eau environnant que les formes filamenteuses, par leur position au sein de la matrice 

(Burkholder et al. 1990). On peut donc supposer que les formes attachées sont plus protégées des 

toxiques contenus dans l’eau que les formes filamenteuses (Fig. 6).  

 

 

B

 A 
B 

   C                                                    D 

   E                                                    F 
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Fig. 6. Différentes formes de vie de diatomées au sein d’un biofilm (pédonculée ou prostrée). Dessin 

d’après M.G. Kelly. 

 

2 Utilisation de guildes écologiques : 

Une guilde écologique est un ensemble de taxons qui coexistent dans un même milieu et qui peuvent 

posséder des adaptations différentes aux facteurs abiotiques (Devito et al. 2004). Nous avons donc 

utilisés les appariements de modes de vie déterminés par Passy (2007) et basés sur le potentiel des 

espèces à utiliser les ressources en nutriments et à résister aux perturbations physiques (courant). 3 

guildes sont définies et ont été modifiées afin d’intégrer de nouveaux genres non présents dans la 

publication de Passy : 

- Les espèces « low profile » : Ce sont des espèces capables de vivre dans des milieux aux 

faibles ressources en nutriments et capables de résister aux perturbations physiques du 

milieu. Ce groupe rassemble des espèces de petites tailles, accrochées directement au 

substrat par la valve entière ou prostrées (« prostrate »), accrochées par l’apex et 

disposée parallèlement au substrat (« adnate ») ou accrochées perpendiculairement 

(érigées, « erect »), des espèces centriques solitaires et des espèces se déplaçant 

lentement. 

- Les espèces « high profile » (HP) : Elles peuvent proliférer dans des milieux pollués 

(riches en nutriments, matières organiques) mais sont sensibles aux perturbations 

physiques : espèces de plus grandes tailles érigées, filamenteuse, branched, formant des 

chaines, formant des tubes, pédonculées et des centriques coloniales. 

- Les espèces « motile » : Elles prolifèrent dans des milieux riches en nutriments et sont 

capables de se déplacer rapidement. 

L’abondance de ces guildes a été utilisée dans le cadre de l’étude menée près de l’Usine de Solvay. 

 

2.3.6. Abondance de taxons colonisateurs 
Certains taxons de diatomées sont reconnus pour être des espèces pionnières ayant la capacité de 

coloniser des environnements dénudés de façon plus rapide que d’autres espèces. De façon plus 

générale, ce sont des diatomées de petite taille. La faible taille cellulaire limite la surface exposée au 

stress toxique (par exemple, métallique) et par conséquent l’assimilation du toxique par la cellule 

(Koshmanesh et al. 1997). De façon similaire, Kinross et al. (Kinross et al. 1993) suggèrent que les 

forme prostrée 

forme pédonculée 
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communautés diatomiques, soumises à un stress chimique (par exemple, acidification) vont avoir 

tendance à être dominées par des diatomées de petite taille, pour lesquelles le taux de croissance 

maximal est inversement corrélé au diamètre de la cellule (Raven and Geider 1988). 

Un exemple de taxon colonisateur est Achanthidium minutissimum qui peut coloniser de façon rapide 

un espace libre après une diminution de la compétition inter-spécifique (Rodriguez 1994 ; Sabater 

2000). Stevenson et Bahls (2002) suggèrent d’utiliser l’abondance de taxons colonisateurs tel que 

Achnanthidium minutissimum afin d’évaluer l’intensité d’une perturbation. Nous avons considérés 2 

taxons colonisateurs pour cette étude : Amphora pediculus et Achnanthidium minutissimum.  

 

2.3.7. Classes de taille 
Plusieurs études montrent des relations entre la taille des cellules des diatomées et le niveau de 

pollution des cours d’eau (Passy 2007 et 2008). Afin de tester l’impact des toxiques sur cette 

métrique, les taxons rencontrés ont été classés en 5 classes de biovolume : 

- Classe 1 : 0 à 99 µm3, (ex. Mayamaea permitis, Fig. 7) 

- Classe 2 : 100 à 299 µm3,  

- Classe 3 : 300 à 599 µm3,  

- Classe 4 : 600 à 1499 µm3,  

- Classe 5 : 1500 µm3 et plus. (ex. Thalassiosira bramaputrae, Fig. 7) 

 

Pour l’étude sur le bassin Rhin-Meuse (§ 5), 42 taxons sont dans la classe 1, 60 dans la classe 2, 49 

dans la classe 3, 40 dans la classe 4 et 29 dans la classe 5. 

 

 

 

 

 

 

 

 

        

 
 
 
 

Fig. 7. Microphotographie de deux taxons de diatomées présentant des biovolumes différents : de 

Mayamaea permitis (à gauche) et de Thalassiosira bramaputrae (à droite). La barre d’échelle 

représente 10 µm. 
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3. EXEMPLE D’APPLICATION N°1 : POLLUTION PAR UN MONOMERE. ETUDE EN 

MESOCOSMES. 
 
3.1. Objectifs de cette étude 
L’objectif de cette étude en mésocosmes lotiques est d’analyser la pertinence des diatomées face à 

une exposition au methacrylate de methyle (MAM) en milieu aquatique. Les données ont été fournies 

par TOTAL et on déjà fait l’objet dune publication (Coffinet et al. 2008).  

 

3.2. Introduction  
Le methacrylate de methyle est un monomère du polymethacrylate de méthyl et est utilisé pour la 

production d’ester d’acides methacryliques et différents types de polymères. Le MAM est utilisé par 

l’industrie chimique et dans d’autres domaines tels que la médecine (prothèses). La toxicité de MAM 

pour la vie aquatique (oligochètes, invertébrés benthiques, diatomées) a été mise en évidence par 

Coffinet et al. (2008) et par d’autres auteurs (Hanson et al. 2002). Il nous a semblé intéressant de 

tester différents indices diatomiques face à cette molécule d’origine industrielle perturbant les milieux 

aquatiques. 

 

3.3. Matériel et Méthodes spécifiques à cette étude 
 

3.3.1. Plan expérimental 
10 rivières artificielles caractérisées par des concentrations différentes en MAM ont été 

échantillonnées pour les diatomées (Fig.8). Les concentrations de MAM testées sont des multiples de 

la NOEC et de la PNEC officielles (NOECdaphnie 21j = 35mg/L ; PNEC = 0,74mg/L) et sont plus 

précisément : 0 (control), 0,74 (=PNEC), 7 (=10 X PNEC), 22 (=30 X PNEC), 37 (=NOEC) et 148 (= 4 

X NOEC) mg/L. Les mésocosmes, le protocole expérimental de la contamination et l’échantillonnage 

ont été décrits de façon détaillée par Coffinet et al.  (2008). Les résultats que nous allons exposer ici 

se réfèrent aux échantillonnages de diatomées effectués à t = 15 jours et à t = 30 jours. 

L’échantillonnage a été fait par grattage sur des plaques de verre immergées, et les identifications 

taxonomiques ont été effectuées par Michel Coste (Cemagref).  

 

 

Fig. 8. Les 10 mésocosmes pris en compte dans cette étude : les canaux témoins sont en bleus (7, 10 

et 16) et les canaux pollués sont en jaunes (1, 2, 4, 8, 11, 13, 15). 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16

cc mg/l 0,74 148 37 0 0,74 0 37 7 22 0
cc PNEC 4NOEC NOEC PNEC NOEC 10 PNEC 30 PNEC
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Les données taxonomiques sur les diatomées ont été étudiées globalement dans un premier temps 

pour évaluer l’effet de la pollution, et hiérarchiser les différents facteurs contrôlés susceptibles de 

modifier la diversité (le temps et la concentration en polluant). De nouvelles métriques ont été ensuite 

testées sur ce jeu de données. 

 

3.3.2. Analyses statistiques 
Une analyse de DCA («  detrended correspondance analysis », (Hill and Gauch 1980)) a été effectuée 

sur l’ensemble des données avec l’aide du logiciel PcOrd (McCune and Mefford 2006).  

Une analyse complémentaire par MRPP  (« Multi-Response Permutation Procedures », (Biondini et al. 

1985 ; Zimmermann et al. 2009) a été effectué également à l’aide du logiciel PcOrd (McCune and 

Mefford 2006) pour évaluer l’importance relative du temps, de la contamination et du gradient de 

contamination. La MRPP est une procédure non paramétrique qui permet de tester l’hypothèse de la 

non-différence entre deux ou plusieurs groupes, ici composés de communautés de diatomées. 

L’analyse MRPP permet le calcul de la statistique A. La statistique A, descripteur de l’homogénéité 

inter-groupes, est comparée à ce qui est attendu aléatoirement : 

- si la statistique A est élevée et proche de 1, les groupes sont très différents, et dans notre 

cas, les groupes seront composés de communautés de diatomées très différentes. 

- si la statistique A est proche de 0, les groupes sont peu différents, et dans notre cas, les 

groupes seront composés de communautés de diatomées proches. 

 

 

La figure 9  donne une explication schématique de l’analyse MRPP. 
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Fig. 9. Explication schématique de l’utilisation des MRPP et de la statistique A calculée lors de 

l’analyse MRPP pour analyser les facteurs expliquant la distribution de différents échantillons de 

diatomées. 

 

Pour cette étude, nous avons testé sur les communautés diatomiques les effets : 

- du temps selon 2 dates d’échantillonnage : t15 ou t30 

- de la contamination selon deux modalités : pollué ou non pollué 

- de la concentration en polluant : 0,74 mg/L, 7 mg/L , 22 mg/L, 37 mg/L, 148 mg/L. 

Une analyse des taxon indicateurs (Indval analysis) : L’analyse Indval de Dufrêne & Legendre 

(Dufrêne and Legendre 1997) -ou méthodes de l’analyse des espèces indicatrices- permet de détecter 

les taxons indicateurs de groupes préalablement définis. Cette méthode combine l’abondance du 

taxon dans un groupe et sa fidélité dans le groupe. La signification des espèces indicatrices est testée 

(test de randomisation de Monte-Carlo).  

Cette analyse a été réalisée par détecter les taxons indicateurs des canaux pollués vs non-pollués (en 

mélangeant les dates de prélèvement). 
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3.4. Résultats 

3.4.1. Analyse globale de l’effet de la pollution  
132 espèces au total ont pu être identifiées lors des échantillonnages dans les 10 mésocosmes à t15 

et à t30. Le calcul de l’IBD montre une influence légère du gradient de la concentration en toxique sur 

les diatomées, surtout pour les concentrations les plus fortes (Fig. 10, données confidentielles, 

TOTAL). Ce résultat est renforcé par l’analyse de correspondance DCA, effectuée sur l’ensemble des 

données et qui met en évidence non seulement une influence importante du temps d’échantillonnage 

(t15 et t30) (Fig. 11) et de la pollution (pollué ou non pollué) sur les communautés diatomiques.  

 

 

 

 

Fig. 10. Evolution de l’effet du MAM sur la réponse « Indice IBD » des diatomées, en fonction de la 

concentration en mg/L et du temps en comparant les mésocosmes exposés par rapport aux témoins 

(étoile jaune : ≤  0,05 ; étoile rouge : ≤ 0,001). Données confidentielles de TOTAL. 
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Fig. 11. La représentation graphique de l’analyse de correspondance DCA illustre ici l’influence du 

temps (t15 : rouge, t30 : vert) et de la pollution (en gras les canaux non pollués). Le coefficient de 

détermination pour les corrélations entre l’espace d’ordination et les distances avec l’espace original à  

n-dimensions est 0,84 pour les deux axes. 

 

 

La forte dépendance du gradient de polluant sur la distribution des communautés diatomiques issues 

des différents canaux est illustrée par la figure 12. Sur cette figure, les canaux se trouvant sur la partie 

gauche de la représentation graphique, sont caractérisés par des concentrations nulles ou faibles, 

alors que les canaux les plus fortement pollués se trouvent à droite. La contribution des espèces 

expliquant la distribution des canaux de l’analyse DCA est représentée en annexe.  
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Fig.  12. La représentation de l’analyse de correspondance DCA illustre ici l’influence du gradient de 

contamination (cercle A : canaux témoins ; cercle B : 0,74 mg/L ; cercle C : 7 mg/L ; cercle D : 22 

mg/L ; cercle E : 37 mg/L ; cercle F : 148 mg/L).  

 

Nous avons ensuite effectué des analyses MRPP sur l’ensemble des points et des groupes établis 

(temps, gradient de pollution, pollué ou non pollué). Ces analyses mettent clairement en évidence que 

l’effet temps est plus faible que l’effet pollution (pollué/non pollué) et que ces deux effets sont plus 

faibles que l’effet concentration (Fig. 13). 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 13. Analyses MRPP comparant les effets sur les communautés de diatomées de la concentration 

en toxique par rapport à l’effet temps et à l’effet pollué/non pollué (valeur de la statistique A).  
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3.4.2. Test de nouvelles métriques 
3.4.2.1. Formes de vie 

Les diatomées ont été ensuite regroupées dans différents groupes en fonction de leur forme de vie 

(colonisatrices, coloniales, mobiles). Les diatomées dites colonisatrices sont caractérisées par une 

prédominance d’Achnanthidium minutissimum, les mobiles par Achnanthidium minutissimum, 

Cocconeis placentula, Encyonema minutum, Gomphonema minutum, Nitzschia fonticola, Mayamaea 

atomus var. permitis, et enfin les coloniales par Melosira varians, Diatoma ehrenbergii, D. mesodon, 

D. vulgaris Fragilaria arcus, F. capucina var. vaucheriae, Ulnaria ulna. Quand l’on analyse la relation 

de ces trois groupes en fonction de la concentration en toxique, on s’aperçoit que l’abondance des 

colonisateurs et des mobiles diminuent avec une augmentation de la concentration, alors que 

l’abondance des espèces coloniales augmente avec une augmentation de la concentration en toxique 

(Fig. 14). 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 14. Abondance des taxons colonisateurs (en haut à gauche), mobiles (en haut à droite) et 

coloniaux (en bas à gauche) et abondance des formes tératologiques  (en bas à droite) en fonction de 

la concentration en MAM (A : 0 mg/L ; B : 0,74 mg/L ; C : 7 mg/L ; D : 22 mg/L ; E : 37 mg/L et F : 148 

mg/L). 

 

3.4.2.2. Analyse des taxons indicateurs (Indval analysis) 
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Une analyse plus détaillée de la liste des taxons particulièrement abondants dans un contexte soit 

pollué soit non pollué a mis en évidence des taxons indicateurs pour chacune des situations. Pour les 

deux dates confondues (t15 et t30), on remarque une prédominance de Nizschia archibaldii (espèce 

polluosensible) et Gomphonema minutum (taxon ubiquiste) au sein des mésocosmes témoin et une 

prédominance de Amphora pediculus, Encyonema silesicum, Navicula catalanogermanica, N. 

cryptocephala, Nitzschia dissipata, N. fonticola, N. palea dans les canaux pollués. Ces deux dernières 

espèces sont connes pour être des taxons polluo-tolérants (espèces polluo-tolérantes).   

 

 

3.4.2.3. Diversité diatomique 

La diversité diatomique, calculée au moyen de l’indice de Shannon, augmente pour certaines 

concentrations de toxique, comparée à la diversité observée pour des plus faibles concentrations (Fig. 

15, Données confidentielles de TOTAL). La diversité diatomique semble donc être affectée par le 

toxique étudié.  

 

Fig. 15. Evolution de l’effet du MAM sur la réponse « indice de Shannon » des diatomées, en fonction 

de la concentration en mg/L et du temps en comparant les mésocosmes exposés par rapport aux 

témoins (étoile jaune : ≤  0,05 ; étoile bleu : ≤ 0,01). Données confidentielles de TOTAL. 
 
3.4.2.4. Formes tératologiques 

Sur l’ensemble des comptages, 10 espèces ont montré des déformations valvaires (dont 

Achnanthidium minutissimum Kutzing Czarnecki, Cocconeis placentula Ehrenberg, Diatoma 

ehrenbergii Kutzing …etc…). L’évolution de leur abondance est présentée en figure 14. Les plus 

fortes abondances sont observées pour les concentrations en polluant les plus élevées. 

3.5. Conclusions de cette étude 
Cette étude a confirmé la sensibilité des diatomées au toxique MAM. Parmi les métriques testées, 

plusieurs les formes de vie différentes semblent être un bon indicateur de la contamination par le 



Etude RECORD n°07-1016/1A  132

MAM. Il est apparut que l’abondance des taxons colonisateurs et des taxons mobiles diminue lorsque 

la concentration en MAM augmente, alors qu’une relation inverse est notée pour les taxons coloniaux. 

Nous pouvons supposer : 

- Une sélection de taxons vivant dans des biofilms épais au sein des canaux les plus pollués 

(taxons coloniaux et certains taxons mobiles type Nitzschia). 

 

- Qu’en canal pollué il y ait disparition des taxons colonisateurs, plutôt présents sur les supports 

décapés et présentant des biofilms fins (cf. Achnanthidium minutissimum). 

 

D’autre part, on observe une augmentation de l’abondance des formes tératologiques pour les 

niveaux en polluant les plus élevés. 
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4. EXEMPLE D’APPLICATION N°2 : LA POLLUTION PAR LES SOUDIERES. ETUDE IN 

SITU A L’ECHELLE D’UN SITE INDUSTRIEL 
 

4.1. Objectifs de cette étude 
L’objectif global de cette étude est d’établir un diagnostic de la qualité des eaux du Sânon et de la 

Meurthe, à l’aval des usines Solvay et Esco sans faire appel à des analyses physico-chimiques mais 

en utilisant les diatomées comme outil biologique. Nous avons testé ici la pertinence des diatomées à 

différentier les différents types de pollution présents (pollution par le sel, les micropolluants, rejet d’eau 

chaude) lors de deux campagnes de prélèvements en juin 2008 et 2009. 

 

4.2. Introduction  
Les usines Solvay et Esco se situent dans le bassin de la Meurthe, à la confluence de la Meurthe et 

du Sânon à 17 km en amont de Nancy (Fig. 16 et 17). Bien qu’une partie non négligeable de la 

salinité soit d’origine naturelle du fait de la géologie particulière de la région, la grande majorité de la 

salinité mesurée dans le tiers aval de la rivière est due aux rejets des industries lorraines liées au sel. 

Plusieurs types de perturbations au sein de ces eaux peuvent être citées et qui sont en liaison avec la 

présence des usines : perturbations chimiques (du calcium, des chlorures et des micropolluants) et 

physiques (chaleur).  

Nous avons jugé pertinent de réaliser une étude précise de la qualité des eaux de la Meurthe et du 

Sânon au moyen du bio-indicateur diatomée. Les diatomées en effet sont connues être sensibles au 

sel (Servant-Vildary and Roux 1990 ; Roux et al. 1991), à la température de l’eau (Pienitz et al. 1995 ; 

Bloom et al. 2003) et aux micropolluants  (Torres et al. 2000 ; Djomo et al. 2004). 

 

 
Fig. 16 : Localisation géographique du site d’étude. 
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4.3. Matériel et Méthodes spécifiques à cette étude 

 
4.3.1. Le site d’étude 
L’usine Solvay (Fig. 17 et 18) est un centre important de production de carbonate de soude et de 

bicarbonate de soude. Dans les soudières, le sel et le calcaire sont combinés afin de produire du 

carbonate de soude (2 NaCl + CaCO3→ Na2CO3+CaCl2). Cette fabrication génère un sous-produit, le 

chlorure de calcium (CaCl2), qui n’est pas économiquement valorisable et qui constitue un rejet salin. 

Ces chlorures de calcium sont rejetés dans la Meurthe en fonction des débits de la rivière. Des 

bassins de décantation et de modulation permettent de conserver les rejets en période d’étiage. Ils 

sont vidés de manière automatique en fonction du débit et de la salinité de la rivière. Par ailleurs, ces 

industries sont également à l’origine d’une augmentation de la concentration en micropolluants et de 

la température de l’eau. 

 
Fig. 17. Vue générale du site de Solvay à Dombasle-sur-Meurthe. 

(http://www.solvay.fr/solvayenfrance/implantations/dombasle/) 

 

 

Fig. 18. Vue du site géographique de Solvay et Esco à Dombasle-sur-Meurthe : les usine Solvay  et 

Esco (cercle) et les bassins de décantation (flèches).  
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4.3.2. Présentation des stations étudiées 
Pour cette étude, les 12 stations suivantes ont été échantillonnées le 23 juin 2008 et le 18/06/2009 

(Fig. 19) : 

- 4 stations le long de la Meurthe. La première station (1) se situe en amont du site industriel au 

niveau de Damelevières. La station suivante (9) se trouve à l’aval de la prise d’eau par les usines et à 

l’aval des bassins de décantation. Une troisième station (8) se trouve à l’aval de la confluence avec le 

Sânon au niveau de St. Nicolas de Port. La dernière (12) se trouve à Laneuveville devant Nancy à 

l'aval de Saint Nicolas de Port et des rejets salins de l'autre soudière lorraine (NOVACARB), cette 

station a été prélevée uniquement en 2009. 

- 4 stations le long du Sânon. La première station (4) se situe en amont du site industriel. La deuxième 

(5) se trouve à l’aval des rejets du site de Solvay et en amont des rejets de Esco. La troisième (6) se 

trouve à l’aval des rejets des usines Solvay et Esco et enfin la dernière (7) se situe à l’aval de la 

confluence du fossé Béhart et avant la confluence du Sânon avec la Meurthe.  

- 3 autres stations ont été définies le long du fossé Béhart. La première station (2) se situe en amont 

d’une station d’épuration (STEP) et en amont des rejets « petites eaux ». Vient ensuite la station 10 

qui se trouve en amont de la STEP mais à l’aval des rejets « petites eaux ». Enfin, la station 3 se 

trouve en aval des rejets « petites eaux » et de la STEP. Ces stations ont été prélevées uniquement 

en 2008. 

- 1 station (11) à l’aval direct de la station d’épuration, cette station a été prélevée uniquement en 

2009. 
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Fig. 19. Localisation des stations d’échantillonnage prises en compte lors de cette étude. Step : 

Station d’épuration.  
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4.4. Résultats 

4.4.1. Indice de Polluosensibilité Spécifique IPS 
La figure 20 présente la qualité biologique de l’eau obtenue à partir de l‘IPS sur l’ensemble des 

stations, ainsi que les valeurs en chlorures et valeurs de pH mesurées (données communiquées 

oralement par G. Depelsenaire et M. Hottier le 23/06/08).  

 

Les commentaires généraux suivants peuvent être donnés sur la base des valeurs de l’indice IPS : 

1- La Meurthe : Elle présente une qualité « bonne » à « moyenne ».  

Nous pouvons constater une chute significative de la qualité à l’aval de la confluence avec le Sânon 

(valeur qui chute de 13,4 à 9,5 en 2008 et de 14.1 à 12.3 en 2009). Les valeurs de l’IBD entre 

Laneuville devant Nancy et Saint Nicolas de Port sont sensiblement les mêmes. 

 

2- Le Sânon : Il présente une qualité d’eau « moyenne » à « très mauvaise ». L’origine de la pollution 

est essentiellement due au rejet dans le Sânon du fossé Béhart (diminution de l’IPS de 12,1 à 7,8), 

mais également à la pollution liée à la STEP (se rejetant dans le fossé Béhart) ; en effet les même 

taxons polluo-tolérants sont retrouvés (ex : Navicula veneta). On note également une diminution de la 

qualité entre 2008 et 2009 pour la station à l’aval du rejet de Solvay.  

 

3- Le fossé Béhart : La qualité de l’eau du fossé Béhart n’a pas pu être analysée étant donné 

l’absence de diatomées au sein de cette eau. Cette absence de diatomées peut être reliée aux 

valeurs élevées de pH (pH de 11) et aux fortes concentrations de sel.  

 

4- La station en aval immédiat de la STEP est de très mauvaise qualité et les taxons dominants 

(Navicula veneta, Nitzschia palea, N. capitelata) dans cette station sont caractéristiques de pollutions 

organiques accusées. 
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Fig. 20. Valeurs de l’IPS pour les différentes stations échantillonnées en 2008 et 2009.  

 

4.4.2. Diversité taxonomique 
L’indice de diversité de Shannon est présenté en figure 21 pour les années 2008 et 2009. Suivant 

l’hypothèse initiale de Connell (1978), appelée « Intermediate Disturbance Hypothesis » qui postule 

qu’un écosystème atteint une diversité maximale en espèces lorsqu’il est soumis à un régime de 

perturbations de fréquence et d’intensité moyennes, on aurait pu s’attendre à des diversités 

différentes. Hors, les résultats obtenus ne montrent pas de changement significatif de la diversité pour 

l’ensemble des stations étudiées pour l’année 2008.  

Par contre pour l’année 2009 cette hypothèse semble mieux s’appliquer : on observe une plus faible 

diversité pour la station 7, qui est à la fois impactée par des rejets salins et également qui semble 

influencée par les rejets de la STEP. En effet, des taxons halophiles (Navicula erifuga, N. salinicola) et 

des taxons polluo-tolérant et polysaprobes (Navicula veneta) sont présents de manière abondante. En 

2008, cette station n’était dominée que par des taxons halophiles (Navicula erifuga, N. salinicola, 

Nitzschia aurariae). 
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Fig. 21. Représentation graphique des indices de Shannon-Weaver pour chaque station 

d’échantillonnage pour 2008 et 2009 (les stations 2, 10 et 3 prélevées en 2008 ne sont pas 

présentées car elle ne présentaient pas de diatomées). 

 

4.4.3. Classes de salinité 
Les mesures de concentration en chlorures (Fig. 20) mettent clairement en évidence un gradient de 

salinité le long des trois stations investiguées de la Meurthe avec une salinité qui passe de 15 mg/l 

(station 1) à 300 mg/l (station 9) puis à 800 mg/l (station 8). Cette augmentation est attribuable aux 

infiltrations du sel provenant des bassins de décantation d’une part et à la confluence du Sânon 

d’autre part. Le Sânon a une salinité comprise entre 15 mg/l et 1,5 g/l selon les rejets des usines.  

On note que de nombreux taxons de diatomées rencontrés de façon dominante au niveau du site 7 

sont typiques de milieux saumâtres (ex : Entomoneis paludosa, Nitzschia sigma, Navicula erifuga, 

Navicula salinicola et Nitzschia aurariae) (Fig.22). 

 

 

 

 
 

 
 

 
 

 
 
 
 
Fig. 22. Deux exemples d’espèces caractéristiques de milieux saumâtres échantillonnés au cours de 

cette étude : Entomoneis paludosa à gauche et Nitzschia sigma à droite (la barre d’échelle représente 

10 µm).  
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Meurthe 

Les stations d’échantillonnage 1 (amont) et 9 sur la Meurthe présentent des peuplements de 

diatomées similaires selon la classification de la salinité de Van Dam avec une prédominance de 

diatomées d’eau douce à légèrement saumâtres, les proportions sont stables entre 2008 et 2009. La 

station 8, qui se trouve à l’aval de l’affluence du Sânon (et donc à l’aval de rejets salins en provenance 

des usines) montre un changement de la communauté avec l’apparition de diatomées de milieux 

saumâtres (Fig. 23). Cette tendance est la même pour 2008 et 2009. 

La station 12, prélevée en 2009, présente des proportions de chacune des classe semblable à la 

station 8.  
 

2008 2009 

  

  

  

Non prélevé 

 

 

Fig. 23. Nombre de diatomées (en pour mille) pour chaque classe de salinité de Van Dam et al. (van 

Dam et al. 1994) pour les stations d’échantillonnage 9, 1 et 8.  
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Sânon 

La station 4, la plus en amont, présente une majorité des taxons dans les classes douces à 

légèrement saumâtre et moyennement saumâtre. On note que pour les années 2008 et 2009, la 

proportion des taxons dans la classe moyennement saumâtre est supérieure aux stations 5 et 6, en 

effet ces deux stations sont à l’aval d’effluent des Usines Solvay et Esco qui rejettent de l’eau pompée 

dans la Meurthe, cette eau présente par nature une conductivité inférieure à celle du Sânon. 

Enfin, la station 7, située à l’aval du fossé Béhart, présente une dominance, pour les années 2008 et 

2009, des taxons pour la classe moyennement saumâtre, ainsi qu’une proportion importante de 

taxons saumâtres, assez inhabituels en eau douce.  
 

2008 2009 

  

  

  

  
 
Fig. 24. Nombre de diatomées (en pour mille) pour chaque classe de salinité de Van Dam et al. 

(1994) pour les stations d’échantillonnage 4, 5, 6 et 7. 
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Le fossé Béhart  

Les classes de salinité selon Van Dam n’ont pas pu être analysées étant donné l’absence totale de 

diatomées au sein de ce cours d’eau.  

 

Aval direct de la STEP 

Les taxons présents à l’aval de la STEP sont principalement caractéristiques de forte pollution, mais 

certains sont également résistants à de fortes conductivités (classe moyennement saumâtre : 

Navicula veneta, N. gregaria), et certains, plus rares, sont caractéristiques d’eaux saumâtres 

(Nitzschia capitellata). 

2008 2009 

Non prélevé 

 
 

 

4.4.4. Formes tératologiques 
Pour l’année 2008, les stations 5 (aval Solvay), 6 (aval Esco) et 7 (aval fossé Béhart) présentent des 

formes tératologiques appartenant à différentes espèces (Fig. 25). Pour l’année 2009, les stations 5 et 

7 présentent toujours des formes tératologiques à des abondances inférieures. La station 11 (aval de 

la STEP) présente également des formes tératologiques. On note également que sur la Meurthe, les 

stations 1 (Meurthe à Damelevières et donc en amont des rejets de sel) et 12 (Meurthe à Laneuville 

devant Nancy) présente aussi des formes tératologiques. 

Les formes tératologiques sont classiquement associées à la présence de produits toxiques (cf. revue 

bibliographique de Falasco et al. 2009).  
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Fig. 25. Pourcentage de formes tératologiques par station d’échantillonnage. 

 

Pour l’année 2008, des malformations valvaires ont été trouvées au niveau de la station 

d’échantillonnage n° 5 (Amphora copulata et Eolimna subminuscula), au niveau de la station n° 6 

(Nitzchia paleacea, Planothidium frequentissimum et Amphora pediculus) et de la station n° 7 

(Navicula erifuga) (Fig. 26). Pour l’année 2009, des malformations ont été observées pour la station 1 
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(Eolimna minima, Nitzschia inconspicua, Planothidium frequentissimum), la station 5 (Nitzschia 

frustulum), la station 7 (Navicula salinicola, Nitzschia inconspicua), la station 11 (Gomphonema 

parvulum, Nitzschia frustulum), la station 12 (Nitzschia frustulum). 

 

1 2 3 4 

Fig. 26. Formes anormales de Planothidium frequentissimum (1) et Amphora copulata (2) (la barre 

d’échelle représente 5µm) observées sur le Sânon au niveau des stations 5 et 6 respectivement pour 

l’année 2008. Formes anormales de Nitzschia frustulum (3) et Navicula salinicola (4) pour l‘année 

2009. 

 

4.4.5. Traits biologiques 
L’abondance de différents traits biologiques est présentée en figure 27. On note que comparativement 

aux stations 5 et 6, la station 7 présente une abondance plus faible pour les formes de vie 

pédonculées et coloniales ainsi que pour la guilde « low profile ». Par contre on observe une 

augmentation de la guilde « motile » pour la station 7. L’évolution de ces guildes traduit bien une 

augmentation de la teneur en nutriments et en matière organique dans la station 7. Globalement, les 

résultats obtenus avec les guildes semblent être assez bien corrélés à ceux de l’indice diatomique 

IPS.  
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Fig. 27. Pourcentage de diatomées à forme de vie pédonculée, coloniale et les guildes écologiques 

(motile, low profile, high profile) par station d’échantillonnage pour les années 2008 et 2009.  

 
4.4.6. Abondance des taxons colonisateurs/ubiquistes 
Nous voulions tester si l’abondance des taxons colonisateurs augmentait avec le niveau de 

perturbation du milieu. Ce type d’analyse a mis en évidence une augmentation des taxons 

colonisateurs pour les stations 5 et 6 qui reçoivent les eaux en sortie des usines pour l’année 2008 

(Fig. 28), cette tendance n’est pas retrouvée pour l’année 2009. La station 7 qui reçoit en plus les 

eaux très perturbées du fossé Béhart, ne montre pas plus de taxons colonisateurs, ceci s’explique 

principalement par le fait que cette station est peuplée de taxons d’eau saumâtres, pour lesquels on 

ne dispose pas de connaissances sur leur capacité colonisatrice. 
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Fig. 28. Pourcentage de taxons colonisateurs (Amphora pediculus, Achnanthidium minutissimum) 

pour chaque station d’échantillonnage. 
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4.5. Conclusions de cette étude 
Cette étude a permis d’établir un diagnostic de la qualité des eaux du Sânon et de la Meurthe, à l’aval 

des usines à sel Solvay et Esco sans faire appel à des analyses physico-chimiques mais en utilisant 

les diatomées comme outil biologique. De façon générale, nous avons mis en évidence une chute de 

l’IPS liée à une chute de la qualité biologique générale des eaux de la Meurthe à l’aval de la 

confluence avec le Sânon, et donc à l’aval des usines. En utilisant d’autres métriques, telles que les 

classes de salinité de Van Dam ou l’analyse des formes tératologiques, nous avons pu mettre en 

évidence d’autres types de pollution : 

 

- les fortes conductivités mises en évidence par la présence de taxons caractéristiques de milieux 

légèrement saumâtres à saumâtres :  

Ce type de pollution est essentiellement causé par les usines et dans une moindre mesure par la 

géologie particulière de la région. Les stations directement impactées par les usines sont la station 8 

(Meurthe, aval de l’affluence du Sânon) et la station 7 à l’aval des usines sur le Sânon juste avant sa 

confluence avec la Meurthe. Enfin, l’absence totale de diatomées au sein du fossé Béhart peut être 

attribuée à un pH de 11 et à une très forte concentration en sel en provenance des bassins de 

décantation. 

 

- les pollutions toxiques (type micropolluant) mises en évidence par les formes tératologiques : 

Parmi les 12 stations, plusieurs ont présenté des formes tératologiques : les stations 1, 5, 6, 7, 11 et 

12. Les station 5, 6 et 7 se trouvent sur le Sânon et reçoivent respectivement les rejets d’eau de 

l’usine de Solvay, de l’usine de Esco et les eaux du fossé Béhart. La station 11 est en aval direct de la 

STEP. Les stations 1 et 12 sont situées sur la Meurthe respectivement à Damelevières et à Laneuville 

devant Nancy. La présence de ces formes est classiquement reliée à la présence de substances 

toxiques dans le milieu (cf. revue bibliographique de Falasco et al. 2009). Il faut cependant souligner 

que les abondances observées sont faibles. 

 

Par contre, nous n’avons pas pu mettre en évidence les effets de la pollution thermique qui existe à 

l’aval des rejets des usines Esco et Solvay. Ces rejets entraînent en effet une augmentation 

significative de la température de l’eau à leur aval direct. On aurait pu s’attendre à l’apparition de 

taxons tropicaux comme cela peut l’être à l’aval de rejet d’eaux chaudes de sites nucléaires. 

Cependant aucune espèce de ce type n’a été observée. 

 

En conclusion, nous recommandons d’utiliser les classes de salinité de Van Dam. L’analyse des 

formes tératologiques pourrait être préconisée après approfondissement, il serait cependant 

nécessaire d’établir des abondances seuil permettant d’alerter sur un risque toxique. 
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5. EXEMPLE D’APPLICATION N°3 : LA POLLUTION PAR LES MICROPOLLUANTS : 

ETUDE IN SITU A L'ECHELLE REGIONALE DES RIVIERES DU BASSIN RHIN-MEUSE 
 
5.1. Objectifs de cette étude 
L’objectif de cette étude est de tester sur un nombre important de données l’impact des micropolluants 

sur différentes métriques mesurées à partir des diatomées. Les données sur lesquelles a portée cette 

étude proviennent du réseau de contrôle de surveillance des rivières du bassin Rhin-Meuse (de 2000 

à 2005). Les indices du SEQ-eau (Système d’Evaluation de la Qualité de l’eau) PEST (Pesticide), 

HAP, MPOR (micropolluants organiques), MPMI (micropolluants minéraux) ont été utilisés comme 

proxi des pollutions toxiques. D’autres indices du SEQ-eau tels que MOOX (matières organiques 

oxydables) et PHOS (matières phosphorées) ont également été testés sur ce jeu de donnée afin de 

comparer l’impact de pollutions plus connues sur les diatomées à l’impact de pollutions toxiques 

(pesticides, HAP, micropolluants organique et minéraux). 

 
5.2. Introduction  
Le bassin Rhin-Meuse se situe au nord-est de la France. Cinq hydro-écorégions sont présentes sur 

cette aire d’étude : 

- Les Ardennes (HER 22 sur la figure 29) : massif montagneux, de géologie cristalline. Cette 

écorégion est dominée par la forêt et l’agriculture. 

- Les Côtes calcaires et tables calcaires (HER 9 et 10) : plaines et coteaux de géologie 

sédimentaire (majoritairement calcaire). Cette écorégion est dominée par l’agriculture dans la 

vallée de la Meuse et par l’industrie dans la vallée de la Moselle. 

- Les Vosges (HER 4) : massif montagneux, de géologie cristalline. Cette écorégion est 

dominée par la forêt, l’agriculture et une activité industrielle dans les vallées. 

- La Plaine d’Alsace (HER 18) : plaine de géologie sédimentaire, avec de nombreux cours 

d’eau phréatiques. Cette écorégion est dominée par l’agriculture et également l’industrie. 
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Fig. 29 : Localisation géographique de l’aire d’étude. 4 : Vosges, 5 : Jura et Préalpes du Nord, 9 : 

Tables calcaires, 10 : Plateaux calcaires, 18 : Plaine d’Alsace, 22 : Ardennes. 

 

5.3. Matériel et Méthodes spécifiques à cette étude 

5.3.1. Base de données diatomées  
Cette base de données est constituée de 996 échantillons de diatomées prélevés de 2000 à 2005 sur 

les bassins Meuse, Moselle Sarre et Rhin. Il s’agit de prélèvements estivaux réalisés en conformité 

avec la norme NF-T 90-354 de l’IBD.  

Un total de 689 taxons a été identifié. Pour des raisons de limitations des outils informatiques utilisés, 

une sélection des 220 taxons de diatomées les plus abondants a été réalisée pour ensuite effectuer 

les analyses statistiques. 
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5.3.2. Base de données physico-chimique  
Associé à ces 996 échantillons de diatomées, des mesures physico-chimiques ont été collectées. De 

cette manière, le rang de Strahler (qui détermine l’ordre d’un cours d’eau et qui peut être utilisé 

comme proxi de sa taille), ainsi que les classes des indices SEQ-eau correspondant à l’année 

d’échantillonnage diatomée ont été collectées à partir du Système d’Information sur l’Eau de l’Agence 

de l’Eau Rhin-Meuse. Les valeurs des indices étant parfois manquantes, nous avons préféré travailler 

sur les classes de ces indices SEQ-eau. 

 

Les échantillons de diatomées pour lesquels les données physico-chimiques étaient manquantes 

n’ont pas été utilisés. 

 
5.3.3. Les indices du SEQ testés 
Le SEQ-Eau (Système d’évaluation de la Qualité de l’Eau) permet d’évaluer la qualité de l’eau et son 

aptitude à assurer certaines fonctionnalités : maintien des équilibres biologiques, production d’eau 

potable, loisirs et sports aquatiques, etc …Ce système d’évaluation prend en compte 156 paramètres 

de qualité d’eau, regroupés en 15 indicateurs : matières organiques oxydables (MOOX), matières 

phosphorées (PHOS), pesticides (PEST), micropolluants organiques (HAP, PCB), micropolluants 

minéraux (Zn, Cu, Cd, As…), température, minéralisation, acidification, etc … 

 

Le tableau 1 reprend les données disponibles pour les différents indices du SEQ-eau lorsqu’elles sont 

croisées aux échantillons de diatomées. Le nombre de stations différentes concernées est également 

donné. 

 

Tableau 1 : Nombre de données disponibles correspondant aux échantillons de diatomées pour 

chacun des indices SEQ-eau étudiés. Le nombre de stations différentes concernées est également 

donné. 

Intitulé de l’indice Nombre de 

données 

disponibles 

Nombre de 

stations 

PEST eau 174 84 

MPMI 243 101 

MPOR 265 182 

HAP sur eau brute 59 57 

HAP sur sédiments 65 40 

MOOX 744 278 

PHOS 744 278 

 

Pour cette étude, nous nous sommes attachés aux indices micropolluants PEST, HAP, MPMI et 

MPOR car ce sont ceux qui présentaient le plus de données correspondant aux échantillonnages 

diatomées. Les indices MOOX et PHOS ont également été testés afin de comparer l’effet des 
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micropolluants à des types de pollutions plus connus (l’indice PHOS correspondant à un niveau 

trophique et l’indice MOOX correspondant à un niveau saprobique). 

Un bref descriptif de ces indices est donné ci-dessous : 

 

• PEST eau (SEQ-Eau v2) : 

– Indice Pesticides sur eau brute 

– Prend en compte 74 pesticides (dont atrazine, DDT, Alachlore …) 

– Des classes de qualité sont définies pour chaque paramètre, le paramètre le plus 

déclassant donne la valeur de l’indice 

• HAP (SEQ-Eau v2) :  

– Indice HAP et Indice HAP sédiments, l’indice HAP n’a pas été retenu car il ne 

présentait que 2 classes de qualité sur notre aire d’étude (qualité moyenne ou 

mauvaise) : ceci représente un gradient insuffisant pour observer des évolutions 

d’abondance des formes de vie en fonction des classes de qualité. 

– Prennent en compte 16 HAP (ex: fluoranthène, pyrène …) 

– Paramètre le plus déclassant 

• MPOR (SEQ-Eau v2) : 

– Indice micropolluants organiques sur eau brute,  

– Prend en compte des hydrocarbures (PCB, HAP, phénols…), ne prend pas en 

compte les pesticides 

– Paramètre le plus déclassant 

• MPMI (SEQ-Eau v2) : 

– Indice micropolluants minéraux sur eau brute 

– Prend en compte 9 métaux lourds (Cd, Cr, Ni, etc…) 

– Paramètre le plus déclassant 

• MOOX (SEQ-Eau v1) :  

– Indice Matières organiques et oxydables (eau brute). 

– Prend en compte les paramètres suivants : Oxygène dissous, O2%, DBO, DCO, 

KMnO4, COD, NH4+, NKJ 

– Paramètre le plus déclassant 

• PHOS (SEQ-Eau v1) :  

– Indice Matières phosphorées (eau brute) 

– Prend en compte les paramètres suivants : Phosphore total, PO4
3- 

– Paramètre le plus déclassant. 

 

 

 

5.3.4. Analyses statistiques 
5.3.4.1. Analyses discriminantes 

Afin de tester l’impact d’un type de pollution (pesticides, HAP, matière organique oxydable ou matières 

phosphorées) sur les différentes métriques mesurées sur les diatomées, des analyses discriminantes 
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ont été calculées pour chaque indice (PEST, HAP, MPOR, MPMI, MOOX et PHOS). Ces analyses 

permettent d’évaluer quelle métrique discrimine le mieux les classes de qualité estimées par chacun 

de ces indices. 

 

5.3.4.2. Box Plot 

Pour les métriques présentant les réponses les plus fortes selon les analyses discriminantes, des box-

plots ont été représentés pour évaluer le sens de la relation (augmentation de l’abondance de la forme 

de vie, ou diminution lorsque le niveau de pollution augmente). 

 

5.3.4.3. Comparaisons multiples de moyenne 

Pour les métriques présentant les réponses les plus fortes selon les analyses discriminantes, des 

ANOVA sont réalisées (si les données ne sont pas normales, un test de Kruskal-Wallis est calculé). Si 

l’ANOVA montre une différence significative entre les classes de qualité, des comparaisons multiples 

sont calculées (Méthode de Dunn). 

 

 

5.4. Résultats 

5.4.1. Analyses discriminantes 
6 analyses discriminantes ont été calculées sur les 6 indices séparément :  

- PESTeau,  

- HAP sédiments,  

- MPMI,  

- MPOR 

- MOOX 

- PHOS,  

 

12 formes de vie ont été testées :  

- classes de taille 1, 2, 3, 4, 5 

- benthique, 

- mobile, 

- colonial 

- tube muqueux 

- pédonculé 

- pionnière 

- mobile unicellulaire biraphidée 
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Les figures 30 à 35 donnent les résultats de ces analyses. Plus la valeur absolue du coefficient canonique 

de la métrique sur le premier axe (en ordonné) est élevée, plus cette métrique permet de discriminer les 

classes de qualité de l’indice testé.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fig. 30. Analyse discriminante réalisée sur l’indice PEST eau. Les valeurs absolues du coefficient 

canonique de chaque métrique sont représentées sous forme de bâton. Une valeur élevée indique que la 

métrique discrimine bien les classes de qualité de l’indice PEST eau. 
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Fig. 31. Analyse discriminante réalisée sur l’indice HAP sédiments. Les valeurs absolues du coefficient 

canonique de chaque métrique sont représentées sous forme de bâton. Une valeur élevée indique que la 

métrique discrimine bien les classes de qualité de l’indice HAP sédiments. 
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Fig. 32. Analyse discriminante réalisée sur l’indice MPOR. Les valeurs absolues du coefficient canonique 

de chaque métrique sont représentées sous forme de bâton. Une valeur élevée indique que la métrique 

discrimine bien les classes de qualité de l’indice MPOR. 
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Fig. 33. Analyse discriminante réalisée sur l’indice MPMI. Les valeurs absolues du coefficient canonique 

de chaque métrique sont représentées sous forme de bâton. Une valeur élevée indique que la métrique 

discrimine bien les classes de qualité de l’indice MPMI. 
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Fig. 34. Analyse discriminante réalisée sur l’indice MOOX. Les valeurs absolues du coefficient canonique 

de chaque métrique sont représentées sous forme de bâton. Une valeur élevée indique que la métrique 

discrimine bien les classes de qualité de l’indice MOOX. 
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Fig. 35. Analyse discriminante réalisée sur l’indice MOOX. Les valeurs absolues du coefficient canonique 

de chaque métrique sont représentées sous forme de bâton. Une valeur élevée indique que la métrique 

discrimine bien les classes de qualité de l’indice MOOX. 

 

 

 

 

5.4.2. Box-plots et comparaisons multiples 
5.4.2.1 Indice PEST (Pesticides sur eau brute) 

Selon l’analyse discriminante réalisée sur l’indice PEST, 7 formes de vie présentent une discrimination 

des classes de qualité (selon l’indice PEST) supérieure aux autres. Par conséquent, les box plot de ces 

formes de vie (classe de taille 5, benthique, colonial, tube muqueux, pédonculé, pionnière) ont été 

représentées aux figures 36 à 41 (forme de vie mobile unicellulaire biraphidée non représentée). 

 

Les communautés de diatomées changent naturellement de l’amont vers l’aval d’un cours d’eau 

(« downstream effect », (Potapova and Charles 2002)). Afin de réduire cet effet amont-aval, nous avons 

étudié l’évolution de l’abondance des formes de vie par taille de cours d’eau. De cette façon, pour chaque 

taille de cours d’eau, 4 box plot sont représentés : 

 

- un box plot regroupant tous les ordres de cours d’eau (du rang 1 au rang 6) (174 échantillons répartis 

sur 80 stations différentes) 

- un box plot pour les cours d’eau de rang 1 (31 échantillons répartis sur 19 stations différentes) 
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- un box plot pour les cours d’eau de rang 4 (42 échantillons répartis sur 16 stations différentes) 

- un box plot pour les cours d’eau de rang 5 (42 échantillons répartis sur 16 stations différentes) 

 

 

Les cours d’eau de rangs 2 (3 échantillons), 3 (20 échantillons), et 6 (13 échantillons) présentaient un 

nombre de données insuffisant pour réaliser des représentations. 
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Fig. 36. Abondance des taxons de la classe de taille 5 en fonction des classes de qualité PEST (1: bonne 

qualité, 2: moyenne qualité, 3: mauvaise qualité, 4: très mauvaise qualité) pour les cours d’eau tous rangs 

de Strahler confondus (en haut à gauche), pour les cours d’eau de rang 1 (en haut à droite), de rang 4 (en 

bas à gauche) et de rang 5 (en bas à droite). 
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L’ANOVA (Kruskal-Wallis One Way Analysis of Variance on Ranks), montre qu’il n’y a pas de différence 

significative entre les classes de qualité lorsque les cours d’eau de tous rangs sont comparés, ni lorsque 

les cours d’eau sont séparés par rangs (1, 4 et 5).  

On remarque cependant que les tendances sont plus marquées lorsque les cours d’eau sont pris par 

rangs séparés, ces tendances peuvent être opposées : baisse de l’abondance des diatomées de taille 5 

dans les petits cours d’eau (rang 1), et à l’opposé, augmentation de leur abondance dans les grands 

cours d’eau (rang 5). 
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Fig. 37. Abondance des taxons de type benthique en fonction des classes de qualité PEST (1 : bonne 

qualité, 2 : moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité, 4 : très mauvaise qualité) pour les cours d’eau tous 

rangs de Strahler confondus (en haut à gauche), pour les cours d’eau de rang 1 (en haut à droite), de 

rang 4 (en bas à gauche) et de rang 5 (en bas à droite).  

 

L’ANOVA (Kruskal-Wallis One Way Analysis of Variance on Ranks), montre qu’il n’y a pas de différence 

significativement entre les classes de qualité, ni lorsque les cours d’eau sont séparés par rangs (1, 4 et 5).  
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On note cependant une très légère augmentation de l’abondance des taxons benthiques lorsque le niveau 

de pollution par les pesticides augmente, sauf dans le cas des cours d’eau de rang 4. Cette tendance à la 

diminution pour les cours d’eau de rang 4 est cependant à pondérer du fait du faible nombre de données 

pour la classe de qualité rouge (seulement 4 échantillons). Un nombre supérieur de données serait requis 

pour confirmer cette tendance pour les cours d’eau de rang 4. 
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Fig. 38. Abondance des taxons de type colonial en fonction des classes de qualité PEST (1 : bonne 

qualité, 2 : moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité, 4 : très mauvaise qualité) pour les cours d’eau tous 

rangs de Strahler confondus (en haut à gauche), pour les cours d’eau de rang 1 (en haut à droite), de 

rang 4 (en bas à gauche) et de rang 5 (en bas à droite). 

 



 
 

Etude RECORD n°07-1016/1A 157 

L’ANOVA (Kruskal-Wallis One Way Analysis of Variance on Ranks), montre qu’il y a des différences 

significatives entre les classes de qualité. En particulier, l’abondance des formes coloniales en classe de 

bonne qualité est supérieure à celles des autres classes. Par contre, on n’observe pas de différences 

entre les classes de qualité moyenne, mauvaise et très mauvaise (méthode de Dunn).  

Pour les cours d’eau de rang 1 et 5, aucune différence significative n’est observée. Par contre pour les 

cours d’eau de rang 4 présentant une bonne qualité du point de vue des pesticides, l’abondance des 

taxons coloniaux est significativement supérieure (méthode Dunn) à celles des cours d’eau présentant 

des qualités moyennes à très mauvaises.  

Globalement, on note une baisse de l’abondance de taxons coloniaux avec l’augmentation de la pollution 

par les pesticides pour tous les types de cours d’eau. 
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Fig. 39. Abondance des taxons vivant en tube muqueux en fonction des classes de qualité PEST (1 : 

bonne qualité, 2 : moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité, 4 : très mauvaise qualité) pour les cours d’eau 
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tous rangs de Strahler confondus (en haut à gauche), pour les cours d’eau de rang 1 (en haut à droite), 

de rang 4 (en bas à gauche) et de rang 5 (en bas à droite). 

 

L’ANOVA (Kruskal-Wallis One Way Analysis of Variance on Ranks), montre qu’il y a des différences 

significatives entre les classes de qualité lorsque les cours d’eau sont comparés tous rangs confondus et 

pour les cours d’eau de rang 5. Les cours d’eau de bonne qualité présentent une abondance 

significativement supérieure aux cours d’eau de mauvaise et très mauvaise qualité (comparaisons 

multiple selon la méthode de Dunn). 

 

Les ANOVA calculées pour les cours d’eau des autres rangs (1 et 4) ne montrent par de différences 

significatives. On note cependant toujours une baisse de l’abondance des taxons vivant en tube muqueux 

lorsque le niveau de pollution par les pesticides augmente. 
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Fig. 40. Abondance des taxons pédonculés en fonction des classes de qualité PEST (1 : bonne qualité, 2 

: moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité, 4 : très mauvaise qualité) pour les cours d’eau tous rangs de 



 
 

Etude RECORD n°07-1016/1A 159 

Strahler confondus (en haut à gauche), pour les cours d’eau de rang 1 (en haut à droite), de rang 4 (en 

bas à gauche) et de rang 5 (en bas à droite). 

 

L’ANOVA (Kruskal-Wallis One Way Analysis of Variance on Ranks), montre qu’il y a des différences 

significatives entre les classes de qualité lorsque les cours d’eau sont comparés tous rangs confondus et 

pour les cours d’eau de rang 1. Lorsque sont comparés les cours d’eau tous rang confondus et les cours 

d’eau de rang 1 de bonne qualité, ils présentent des abondances en taxons pédonculés significativement 

supérieures au cours d’eau de qualité moyenne et mauvaise (comparaisons multiple selon la méthode de 

Dunn) et également très mauvaise pour les cours d’eau de rang 1. 

 

Globalement on observe une réduction de l’abondance des taxons pédonculés lorsque le niveau de 

pollution par les pesticides augmente (la classe de qualité rouge pour les cours d’eau de rang 5 n’est 

représentée que par 3 échantillons, cette valeur est donc à relativiser). 
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Fig. 41. Abondance des taxons de type pionnier en fonction des classes de qualité PEST (1 : bonne 

qualité, 2 : moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité, 4 : très mauvaise qualité) pour les cours d’eau tous 

rangs de Strahler confondus (en haut à gauche), pour les cours d’eau de rang 1 (en haut à droite), de 

rang 4 (en bas à gauche) et de rang 5 (en bas à droite). 

 

L’ANOVA (Kruskal-Wallis One Way Analysis of Variance on Ranks), montre qu’il n’y pas a de différence 

significative entre les classes de qualité lorsque les cours d’eau sont comparés tous rangs confondus ni 

pour les cours d’eau de rang 4 et 5.  

 

Seuls les cours d’eau de rang 1 présentent des différences significatives. Les cours d’eau de bonne 

qualité présentent des abondances de taxons pionniers supérieures aux cours de qualité moyenne à 

mauvaise. Les autres cours d’eau ne présentent pas de tendance nette. 
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5.4.2.2. Indice HAP sédiment 

L’indice HAP ne présente que deux classes de qualité (moyenne et mauvaise) sur l’aire d’étude, ce qui 

pose un problème par le manque de gradient (gradient trop réduit) et par le manque de référence. Cet 

indice a donc été écarté de cette étude. 

L’indice HAP sédiment présente le même inconvénient à un niveau moindre, seule un échantillon est de 

bonne qualité, les 64 autres se distribuent soit dans la classe de qualité moyenne ou mauvaise. Cet indice 

a donc été conservé pour représenter les box plots. Seul les box plot regroupant tous les cours d’eau 

indépendamment de leur rang de Strahler ont été représentés car le nombre d’échantillons (65 

échantillons) ne permettait pas de faire des représentations par taille de cours d’eau séparés. 

Selon l’analyse discriminante réalisée sur l’indice HAP sédiment, 5 formes de vie présentent une 

discrimination des classes de qualité (selon l’indice HAP sédiment) supérieure aux autres. Par 

conséquent, les box plots pour ces formes de vie (classe de taille 1, 3, 4, 5 et tube muqueux) sont donnés 

au figures 42 à 46. 
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Fig. 42. Abondance des taxons de classe de taille 1 en fonction des classes de qualité (1 : très bonne 

qualité, 2 : moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité). 
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Fig. 43. Abondance des taxons de classe de taille 3 en fonction des classes de qualité HAP sédiment (1 : 

très bonne qualité, 2 : moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité). 
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Fig. 44. Abondance des taxons de classe de taille 4 en fonction des classes de qualité (1 : très bonne 

qualité, 2 : moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité). 
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Fig. 45. Abondance des taxons de classe de taille 5 en fonction des classes de qualité (1 : très bonne 

qualité, 2 : moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité).  

Classe de qualité HAP sediment

0 1 2 3 4

A
bo

nd
an

ce
 (%

)

0

2

4

6

18

20

 
 
Fig. 46. Abondance des taxons vivant en tube muqueux en fonction des classes de qualité (1 : très bonne 

qualité, 2 : moyenne qualité, 3 : mauvaise qualité). 

 

Les ANOVA (Kruskal-Wallis One Way Analysis of Variance on Ranks), calculées pour les différentes 

formes de vie (représentés aux figures 42 à 46) montrent qu’il n’y pas a de différences significatives entre 

les classes de qualité. Ceci peut s’expliquer par le faible nombre de données disponibles et par le manque 

de gradient pour cette indice (seulement 3 classes de qualité, dont une représentée par un seul 

échantillon (bonne qualité)). 

Il semble nécessaire, avant de continuer ce type d’étude, de collecter plus de données. L’effort devrait 

être mis pour échantillonner des stations non ou faiblement polluées par les HAP et également des 

stations présentant de plus fortes pollutions par les HAP. 
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5.4.2.3. Indice MPOR (micropolluants organiques sur eau brute) 

Selon l’analyse discriminante réalisée sur l’indice MPOR, 6 formes de vie présentent une discrimination 

des classes de qualité (selon l’indice MPOR) supérieure aux autres. Par conséquent, l’évolution de 

l’abondance de ces formes de vie (classe de taille 1 à 5 et forme de vie en tube muqueux) a été étudiée 

en fonction des classes de qualité. 

 

Cependant, les ANOVA (Kruskal-Wallis One Way Analysis of Variance on Ranks), calculées entre les 

différentes formes de vie et les classes de qualité de MPOR montrent qu’il n’y pas a de différences 

significatives. 

 

D’autre part, les différentes formes de vie ne montrent pas d’évolution évidente de leurs abondances en 

fonction de l’augmentation du niveau de pollution par les MPOR, par conséquent les box plots ne sont pas 

présentés. Seul un exemple est donné pour les diatomées de classe de taille 1 et les différents rangs de 

Strahler pour illustrer l’absence de relation (Fig. 47). 
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Fig. 47. Abondance des taxons de classe de taille 1 en fonction des classes de qualité. 1 : tous les rangs 

de Strahler (1: très bonne qualité, 2 : bonne qualité, 3: moyenne qualité, 4: mauvaise qualité, 5 : très 

mauvaise qualité), 2 à 5 : rangs de Strahler 1 à 4 (1: très bonne qualité, 2: bonne qualité, 3: moyenne 

qualité, 4 : mauvaise qualité), 6 : rang de Strahler 5 (1: bonne qualité, 2: moyenne qualité, 3 : mauvaise 

qualité) 

 

 

 

5.4.2.4. Indice MPMI (micropolluants minéraux sur eau brute) 

Selon l’analyse discriminante réalisée sur l’indice MPMI, 6 formes de vie présentent une discrimination 

des classes de qualité (selon l’indice MPMI) supérieure aux autres. Par conséquent, les évolutions en 

fonction du niveau de pollution par MPMI pour ces formes de vie (classe de taille 1 à 5 et forme de vie en 

tube muqueux) ont été étudiées (Fig. 48 et 49). 
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Fig. 48. Abondance des taxons de classe de taille 1 en fonction des classes de qualité (1: très bonne 

qualité, 2 : bonne qualité, 3: moyenne qualité, 4: mauvaise qualité, 5 : très mauvaise qualité). 
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Fig. 49. Abondance des taxons de classe de taille 2 en fonction des classes de qualité (1: très bonne 

qualité, 2 : bonne qualité, 3: moyenne qualité, 4: mauvaise qualité, 5 : très mauvaise qualité). 

 

Les ANOVA (Kruskal-Wallis One Way Analysis of Variance on Ranks), calculés pour les différentes 

formes de vie et les classes de qualité de MPMI montrent qu’il n’y pas a de différences significatives entre 

les classes de qualité. 
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Les classes de taille 3 et 4 ainsi que la forme de vie en tube muqueux ne présentent pas d’évolution 

évidente de leurs abondances en fonction de l’augmentation du niveau de pollution par les MPMI, par 

conséquent les box plots ne sont pas représentés.  

 

On remarque cependant qu’il y a une tendance à la diminution des diatomées de très petite taille (classe 

de taille 1) lorsque le niveau de MPMI augmente (Fig. 48). Inversement, les diatomées de petite taille 

(classe de taille 2) tendent à augmenter lorsque le niveau de MPMI augmente (Fig. 49). 

 

 

5.4.2.5. Indices PHOS (Matières phosphorées) et MOOX (Matières organiques et oxydables) 

Selon l’analyse discriminante réalisée sur l’indice MOOX, 6 formes de vie présentent une discrimination 

des classes de qualité (selon l’indice MOOX) supérieures aux autres. A titre d’exemple l’évolution de 

l’abondance des diatomées vivant en tube muqueux .selon le niveau des MOOX est donné à la figure 50. 
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Fig. 50. Abondance des taxons vivant en tubes muqueux en fonction de MOOX (1 : très bonne qualité, 2 : 

bonne qualité, 3 : moyenne qualité, 4 : mauvaise qualité, 5 : très mauvaise qualité) pour les cours tous 

rangs de Strahler confondus (à gauche), et pour les cours d’eau de rang 1 (à droite). 

 

On observe une claire diminution de cette forme de vie lorsque le niveau en MOOX augmente. D’autre 

relations niveaux en MOOX/formes de vie ont été observées (non présentées dans le rapport) : .baisse de 

l’abondance des pédonculées pour les niveaux de MOOX élevés, augmentation des pionnières pour des 

niveau de MOOX intermédiaires,  

 

Selon l’analyse discriminante réalisée sur l’indice PHOS, 7 formes de vie présentent une discrimination 

des classes de qualité (selon l’indice PHOS) supérieure aux autres. A titre d’exemple l’évolution de 

l’abondance des diatomées de taille 1, selon le niveau en PHOS est donnée. 



 
 

Etude RECORD n°07-1016/1A 168 

Classes de qualité PHOS

0 1 2 3 4 5 6

A
bo

nd
an

ce
 (%

)

0

20

40

60

80

100

120

Classe de qualité PHOS, cours d'eau de rang 1

0 1 2 3 4 5 6

A
bo

nd
an

ce
 (%

)

0

20

40

60

80

100

120

 
Fig. 51. Abondance des taxons de classe de taille 1 en fonction de l’indice PHOS (1: très bonne qualité, 

2 : bonne qualité, 3: moyenne qualité, 4: mauvaise qualité, 5 : très mauvaise qualité) pour les cours tous 

rangs de Strahler confondus. 

 

On observe une régression de l’abondance des très petites tailles de diatomées lorsque le niveau en 

PHOS est élevé. Ce type de relation est assez classiquement observé lorsque le niveau en nutriment 

augmente (Passy 2007, 2008). D’autres relations ont été observées lorsque le niveau en PHOS 

augmente : augmentation de l’abondance des classes de taille 3, réduction de l’abondance des 

coloniales, des pionnières, des diatomées vivant en tubes muqueux. 

 

 

5.5. Conclusions de cette étude 
Cette étude a permis de tester l’effet discriminant des plusieurs métriques pour les classes de qualité de 

plusieurs micropolluants. Les principales observations sont résumées ci-dessous. 

 

1- Pour les Pesticides : 

Plusieurs métriques semblent bien discriminer les classes de qualité de l’indice PEST lorsque le niveau de 

pollution augmente : 

- Baisse de l’abondance des taxons benthiques, cette relation reste à confirmer pour les cours d’eau de 

rang 4 (nombre données assez faible pour certaines classes de qualité) 

- Baisse de l’abondance des taxons coloniaux 

- Baisse de l’abondance des taxons vivant en tubes muqueux 

- Baisse de l’abondance des taxons pédonculés 

 

2- Pour l’indice HAP : 

Aucune métrique ne présente une évolution claire. Ceci est principalement causé par le faible nombre de 

données et par le gradient de pollution trop restreint (la classe de qualité bonne est représentée par un 
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seul échantillon, les autres échantillons se répartissent dans seulement 2 classes de qualité : moyenne ou 

mauvaise). 

 

 

3- Pour l’indice MPOR (micropolluants organiques) : 

Malgré un nombre de données qui semble être suffisant, aucune tendance claire pour les différentes 

métriques étudiées n’a pu être identifiée en fonction de l’augmentation du niveau de pollution par les 

micropolluants organiques. 

 

4- Pour l’indice MPMI (micropolluants minéraux) : 

Malgré le grand nombre de données seules deux métriques semblent présenter des tendances : 

- légère diminution des très petites tailles (classe de taille 1) et légère augmentation des petite 

tailles (classe de taille 2) lorsque le niveau de pollution en micropolluants minéraux augmente. 

- Les autres métriques étudiées ne présentent pas de tendances identifiables pour une 

augmentation du niveau de pollution par les micropolluants minéraux. 

 

Le faible nombre de tendances détectées entre les formes de vie et les indices micropolluants (MPOR et 

MPMI) peut être lié à plusieurs raisons :  

- la réponse des diatomées à ces micropolluants n’est effectivement pas détectable, 

- les indices du SEQeau appliquent la règle du paramètre le plus déclassant. Cette règle n’est peut-

être pas la mieux adaptée pour évaluer les relations micropolluants / diatomées. Il serait peut-être 

intéressant de travailler sur des indices plus graduels, basés sur une somme des micropolluants 

mesurés dans le milieu plutôt que basés sur le principe du paramètre le plus déclassant. 

 

Des relations entre les abondances des formes de vie et les indices MOOX ou PHOS ont été observées 

de façon plus claire et plus fréquemment qu’avec les indices micropolluants (PEST, HAP, MPOR, MPMI). 

La raison peut-être double : 

- le nombre de données à notre disposition pour les indices MOOX et PHOS est nettement 

supérieur que pour les indices micropolluants 

- les paramètres entrant dans le calcul des indices MOOX et PHOS sont plus autocorrélés que les 

paramètres entrant dans le calcul des indices micropolluants : par exemple pour l’indice MOOX 

lorsque la DBO est élevée la DCO a de fortes probabilité d’être aussi élevée, de la même façon 

les paramètres phosphore total et PO4
3-, entrant dans le calcul de l’indice PHOS, sont fortement 

corrélés. Ceci n’est pas forcément le cas pour les 9 métaux lourds entrant dans le calcul de 

l’indice MPMI ; leurs concentrations ne sont probablement pas aussi corrélées. La même 

remarque pourrait être faite pour les concentrations en PCB, HAP, phénols pour l’indice MPMO. 
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6. CONCLUSION FINALE 
 
Au-delà des indices normalisés (IBD, IPS) utilisés pour la surveillance des milieux naturels, nous avons 

évalué les capacités de bio-indication des diatomées pour la surveillance des impacts environnementaux 

d’effluents aqueux toxiques. Pour cela différentes métriques ont été testées : classes de taille des 

diatomées, abondance des formes de vie, présence de formes tératologiques, classes de salinité et la 

diversité taxonomique. Elles ont été testées sur trois exemples d’application à diverses échelles d’étude 

(en mésocosme ou in situ). Plus précisément, nous avons testé la pertinence des diatomées pour la 

surveillance d’une pollution industrielle par un monomère (methacrylate de methyle), d’une pollution 

industrielle en sortie de soudière (sel et micropolluants) et de pollutions en pesticides, HAPs, 

micropolluants organiques et minéraux à l’échelle de grands bassins hydrographiques (Rhin-Meuse). 

 

Pour les pollutions industrielles en sortie de soudière, les classes de salinité de Van Dam on permit une 

bonne caractérisation du gradient de conductivité du réseau d’échantillonnage. Pour les formes 
tératologiques : leur abondance ne semble pas facilement discriminante du niveau de pollution en 

dessous d’une certaine valeur (<1%), les connaissances sur ces formes mériteraient donc d'être 

approfondies. Les classes de taille semblent répondre aux niveaux de pollution par les micropolluants 

minéraux et les pesticides (tendance à confirmer sur un nombre supérieur de données). L’analyse des 

formes de vie s’est révélée être perspicace pour différents types de contamination (methyle 

methacrylate, pesticides). L’assemblage de ces formes de vie en guildes écologiques permet de bien 

mettre en évidence les pollutions les plus aiguës (étude Solvay). Cependant, aucune de ces métriques n’a 

permis de dégager des tendances en ce qui concerne l’impact des hydrocarbures aromatiques 

polycycliques (données du bassin Rhin-Meuse).  

 

En conclusion, des nouvelles métriques, telles que les formes de vie et leur regroupement en guildes 

écologiques semblent être particulièrement prometteuses pour analyser les effets de toxiques avec plus 

de spécificité que les indices diatomiques classiques de surveillance des milieux aquatiques. De plus ces 

approches permettent une mise en application simplifiée. En effet, la détermination taxonomique, qui est 

généralement un obstacle dans la mise en œuvre des indices diatomiques, s’effectue dans ce cas 

généralement au niveau du genre et non plus au niveau de l’espèce.  
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A l’avenir, il est nécessaire de confirmer les réponses de ces métriques aux grandes familles de 

micropolluants (micropolluants minéraux, micropolluants organiques, pesticides). Pour cela trois types 

d’approches sont envisagés : 

• des expérimentations en mésocosmes dans lesquelles il est possible de contrôler les niveaux de 

pollution et de limiter le nombre de facteurs confondants 

• des suivis in situ de rivières en zones présentant des pollutions spécifiques. Notamment, 

concernant les pesticides des bassins versants sur lesquels sont mises en oeuvre des 

programmes de réduction en pesticides.  

• renforcer les bases de données existantes afin d’avoir un panel plus large de situations de 

pollutions.  

La confirmation des réponses de ces métriques aux grandes familles de micropolluants devrait permettre 

de s’acheminer vers des outils d’indication de risque de présence de substances toxiques dans les cours 

d’eau. 
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ANNEXES 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Fig. 1. La contribution des espèces expliquant la distribution des canaux de l’analyse DCA pour la DCA 

des figures 11 et 12 (ici codes diatomées selon OMNIDIA, Lecointe et al. 1993). 
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