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Résumé 
 
La	construction	de	barrages	dans	le	monde	n’a	cessé	d’augmenter	ces	dernières	années	et	

les	futurs	projets	de	construction	sont	déjà	en	cours	de	planification.	Leur	édification	et	

leur	 fonctionnement	 induisent	 de	 profondes	 modifications	 hydromorphologiques	 et	

conduisent	 notamment	 à	 l’altération	 des	 zones	 littorales,	 alors	 que	 la	 destruction	 des	

habitats	 est	 l’une	 des	 principales	 causes	 d’effondrement	 de	 la	 biodiversité	 aquatique.	

L’atténuation	 de	 ces	 pressions	 représente	 ainsi	 un	 enjeu	 socio-économique	 et	

environnemental	majeur	pour	soutenir	la	biodiversité	aquatique	tout	en	conservant	les	

usages	 de	 ces	 milieux.	 Ce	 travail	 de	 thèse	 vise	 à	 développer	 et	 à	 tester	 une	 solution	

innovante	pour	compenser	les	effets	délétères	du	marnage	artificiel	des	retenues	sur	la	

biodiversité	 lacustre.	Trois	prototypes	de	zones	 littorales	 flottantes	artificielles	ont	été	

construits	et	 installés	en	2018	sur	 la	 retenue	hydroélectrique	de	Serre-Ponçon	 (PACA,	

France).	 L’efficacité	 de	 ces	 structures	 a	 été	 évaluée	 en	 suivant	 leur	 utilisation	 par	 la	

macrofaune	aquatique	durant	près	de	trois	années	et	en	la	comparant	aux	communautés	

biologiques	présentes	dans	les	zones	littorales	«	naturelles	»	de	la	retenue.	La	colonisation	

par	les	macroinvertébrés	a	été	rapide	et	se	caractérise	par	une	abondance	et	une	richesse	

plus	 forte	 dans	 les	 structures	 flottantes,	 grâce	 à	 l’environnement	 stable	 et	 complexe	

qu’elles	 fournissent.	En	revanche,	 les	communautés	de	macroinvertébrés	exposées	aux	

fluctuations	de	niveau	d’eau	dans	les	zones	littorales	naturelles	s’appauvrissent	à	mesure	

que	les	fluctuations	augmentent.	Enfin,	l’assemblage	taxonomique	et	fonctionnel	dans	les	

structures	flottantes	diffère	fortement	de	celui	des	zones	littorales	naturelles.	Concernant	

l’ichtyofaune,	 les	différents	habitats	 fonctionnels	proposés	par	 les	structures	 flottantes	

ont	été	 fréquentés	par	plusieurs	espèces	de	poissons	aussi	bien	à	des	stades	 juvéniles	

qu’adultes.	 La	 végétation	aquatique	des	 structures	 flottantes	 semble	notamment	 créer	

des	 habitats	 de	 refuge-nurserie	 pour	 les	 larves	 de	 brochet.	 Toutefois,	 la	 composition	

spécifique	et	fonctionnelle	des	communautés	piscicoles	dans	les	structures	flottantes	ne	

présente	 actuellement	 que	 des	 différences	 légères	 avec	 les	 communautés	 de	 la	 zone	

littorale	 naturelle.	 L’ensemble	 de	 ces	 résultats	 mériteraient	 d’être	 confirmés	 par	 des	

suivis	 pendant	 plusieurs	 années	 supplémentaires,	 permettant	 d’intégrer	 le	

développement	complet	de	 la	végétation	aquatique	et	 ses	effets	biogènes	sur	 la	 faune,	

ainsi	que	la	dynamique	de	colonisation	des	différents	taxons.	Enfin,	ces	travaux	de	thèse	

ont	 permis	de	poursuivre	une	 réflexion	 sur	 l’optimisation	des	 structures	 flottantes	 en	

termes	d’architecture,	de	matériaux,	d’efficacité	écologique	et	de	coût,	aboutissant	à	 la	

proposition	d’un	nouveau	produit	d’ingénierie	écologique,	potentiellement	utilisable	par	

les	gestionnaires.	

	

Mots-clefs	:	 ingénierie	 écologique,	 atténuation	 écologique,	 fluctuations	 artificielles	 du	

niveau	 d’eau,	 marnage,	 îles	 flottantes	 artificielles,	 retenue	 hydroélectrique,	 poissons,	

macroinvertébrés
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Abstract 
 
Global	dam	construction	has	significantly	increased	during	the	last	few	years	and	future	

dam	development	projects	are	already	planned.	The	construction	and	functioning	of	dams	

lead	 to	major	hydromorphological	modifications	 and	 to	 the	degradation	of	 the	 littoral	

zones,	while	the	loss	of	natural	habitats	is	one	of	the	main	threats	to	the	loss	of	aquatic	

biodiversity.	The	mitigation	of	 these	pressures	represents	a	major	socio-economic	and	

environmental	challenge	to	sustain	aquatic	biodiversity	while	preserving	the	uses	of	these	

environments.	This	PhD	work	aims	to	design	and	test	an	innovative	solution	to	mitigate	

the	deleterious	effects	of	the	water	level	fluctuations	in	reservoirs	on	biodiversity.	Three	

prototypes	of	artificial	floating	littoral	zones	were	designed	and	installed	in	2018	on	the	

Serre-Ponçon	hydropower	Reservoir	(PACA,	France).	The	efficiency	of	these	structures	

was	assessed	by	monitoring	their	use	by	aquatic	macrofauna	during	almost	three	years	

and	comparing	it	them	to	the	biological	communities	found	in	the	"natural"	littoral	zones	

of	 the	 reservoir.	 The	 macroinvertebrate	 colonisation	 was	 quick	 and	 characterised	 by	

higher	abundance	and	richness	in	the	floating	structures,	due	to	the	stable	and	complex	

environment	 they	 provide.	 In	 contrast,	 the	macroinvertebrate	 communities	 subject	 to	

water	level	fluctuations	in	natural	littoral	zones	become	impoverished	as	the	fluctuations	

increase.	In	addition,	the	taxonomic	and	functional	assemblages	in	the	floating	structures	

were	very	different	from	those	in	the	littoral	zones.	In	regards	to	the	ichthyofauna,	the	

functional	habitats	provided	by	the	floating	structures	were	used	by	several	species	of	

fish,	both	at	juvenile	and	adult	stages.	In	particular,	the	aquatic	vegetation	of	the	floating	

structures	appears	to	offer	refuge-nursery	habitats	for	pike	larvae.	However,	the	specific	

and	 functional	 compositions	of	 fish	communities	 in	 the	 floating	structures	show	slight	

differences	 from	the	communities	 in	 the	natural	 littoral	zone.	The	results	of	 this	study	

should	 be	 further	 validated	 over	 longer	 monitoring	 periods.	 This	 would	 allow	 the	

consideration	of	the	full	development	of	aquatic	vegetation	and	its	biogenic	effects	on	the	

fauna,	as	well	as	the	colonisation	dynamics	of	the	different	taxa.	This	work	enabled	the	

optimisation	of	floating	structures	in	terms	of	architecture,	materials,	ecological	efficiency	

and	cost,	leading	to	the	design	of	a	new	ecological	engineering	product,	potentially	usable	

by	the	stakeholders.	

	

Keywords:	ecological	engineering,	ecological	mitigation,	water	level	fluctuations,	artificial	

floating	islands,	hydropower	reservoir,	fish,	macroinvertebrates
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« Pour la majeure partie de l’histoire, l’Homme a dû combattre la nature pour survivre ; 
dans ce siècle, il commence à comprendre que, pour survivre, il doit la protéger. » 

Jacques-Yves Cousteau
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INTRODUCTION GENERALE 
 

1.  Les écosystèmes d’eau douce aux services de l’Humanité 
1.1. La ressource en eau 

	

L’eau	recouvre	72%	de	la	surface	totale	de	la	Terre	mais	seulement	2.5%	est	de	l’eau	

douce	 et	 seulement	 0.3%	 est	 disponible	 pour	 l’Humanité	 (Shiklomanov,	 1998).	 En	

particulier,	ce	sont	les	lacs	naturels	et	artificiels,	dont	on	en	dénombre	dans	le	monde	plus	

de	117	millions	(>	2000m²)	(Verpoorter	et	al.,	2014)	et	plus	de	550	000	(>	100m²)	en	
France	 (Bartout	and	Touchart,	2013),	qui	détiennent	90%	de	cette	 fraction	disponible	
d’eau	douce	(Shiklomanov	and	Rodda,	2004).		En	fournissant	près	de	77%	de	la	ressource	
en	 eau	 douce	 (Shiklomanov,	 1993	 in	 Molinos	 et	 al.,	 2015)	 ,	 les	 Hommes	 sont	 très	
dépendants	des	écosystèmes	lacustres	pour	de	nombreux	usages	:	agriculture,	industrie,	

usages	 domestiques,	 production	 d’énergie	 (Schallenberg	 et	 al.,	 2013)	 (Tab.	 1).	 En	

particulier,	l’agriculture	représentait	70%	des	prélèvements	mondiaux	d'eau	douce	afin	

de	subvenir	à	 l’explosion	de	la	production	alimentaire	des	30	dernières	années	(HLPE,	

2015).	En	2013	en	France	métropolitaine,	le	volume	des	prélèvements	d’eau	était	de	38.1	

milliards	de	m3	dont	plus	de	la	moitié	étaient	utilisés	pour	le	refroidissement	des	centrales	

de	production	d’électricité	(nucléaire	ou	thermique),	environ	15%	pour	l’eau	potable	et	

autant	 pour	 l’alimentation	 des	 canaux,	 8%	 pour	 l’industrie	 et	 7%	 pour	 l’irrigation	

(Rapport	Eaufrance,	2013).	Pour	le	fonctionnement	des	barrages	hydroélectriques,	940	

milliards	de	m3	ont	été	utilisés	puis	relâchés	en	aval	des	systèmes	(Rapport	Eaufrance,	

2013).	

	

Tableau	1	:	Liste	non	exhaustive	des	domaines	d’usage	des	écosystèmes	aquatiques	

d’eau	douce	et	exemples	associés.	

	

Domaine d'usage Exemples 

Agriculture 
Irrigation 
Abreuvement du bétail 

Activités industrielles 
Fabrication de produits 
Fonctionnement/refroidissement des machines 

Usages domestiques 
Eau de boisson 
Hygiène 

Production d'énergie 
Hydroélectricité 
Refroidissement des centrales thermiques et  nucléaires 

Exploitation des 
ressources alimentaires 

Pêche professionnelle 
Aquaculture 

Transport Voies navigables 

Activités récréatives et 
culturelles 

Chasse et pêche de loisir 
Sports nautiques 
Navigation 
Tourisme 

	

La	dépendance	des	activités	humaines	pour	la	ressource	en	eau	ne	cesse	de	grandir	

avec	un	prélèvement	d’eau	qui	a	été	multiplié	par	8	en	110	ans	(Aquastat,	2010),	ainsi,	

cela	conduit	à	l’artificialisation	de	nombreux	lacs	naturels	et	à	la	création	d’une	multitude	
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de	 retenues.	 On	 compte	 à	 ce	 jour	 dans	 le	 monde	 plus	 de	 800	 000	 lacs	 artificiels	 et	

réservoirs	 (Friedl	 and	Wüest,	 2016)	 dont	 plus	 de	 58	 000	 grands	 barrages	 (>	 15m	de	

hauteur)	en	service	(ICOLD,	2018).	En	France,	80%	des	plans	d’eau	dont	 la	surface	est	

supérieure	à	50	ha	sont	artificiels	(Données	de	rapports	DCE),	et	il	existe	environ	2300	

centrales	hydroélectriques	dont	512	grands	barragesa,	réparties	sur	250	000	km	de	cours	
d’eaub.	 Par	 conséquent,	 l'hydroélectricité	 est	 aujourd’hui	 la	 première	 source	 d’énergie	

renouvelable	en	France	avec	11.2%	(60	TWh	en	2019)c	et	dans	le	monde	avec	16%	(4333	

TWh	en	2019)	(International	Energy	Agency,	2019)	de	la	production	totale	d’électricité.	

En	2017,	la	France	était	le	deuxième	plus	grand	producteur	d’hydroélectricité	en	Europe	

après	la	Norvège	(International	Hydropower	Association,	2017).	L’hydroélectricité	est	en	

pleine	 expansion	 à	 l’échelle	 mondiale	 avec	 3700	 projets	 de	 construction	 de	 grands	

barrages	déjà	planifiés	ou	en	cours	de	construction	(Zarfl	et	al.,	2015).	De	plus,	la	capacité	
de	production	actuelle	pourrait	être	multipliée	par	quatre	(Kumar	et	al.,	2011).		Selon	les	

projections	de	l’Agence	Internationale	de	l’Energie	(IEA),	la	production	d’hydroélectricité	

pourrait	augmenter	de	32%	entre	2019	(4333	TWh)	et	2030	(5722	TWh)	dans	le	monde	

(International	 Energy	 Agency,	 2021).	 En	 France,	 la	 Programmation	 Pluriannuelle	 de	

l’Énergie	 (PPE)	prévoit	 seulement	une	augmentation	de	production	de	2	à	3	TWh	soit	

environ	5%	d’ici	2023	(Décret	n°2016-1442	du	27	octobre	2016)	puisque	la	majorité	de	

ses	sites	sont	déjà	équipés,	laissant	seulement	la	place	pour	le	développement	de	la	petite	

hydroélectricité	(centrale	de	puissance	inférieure	à	10	MW)	et	les	stations	de	transfert	

d’énergie	par	pompage	(STEP).	Considérée	comme	renouvelable	et	à	faible	émission	en	

carbone,	 l’IEA	a	 suggéré	que	 le	développement	de	 l’énergie	hydraulique	était	un	atout	

pour	atteindre	les	objectifs	zéro	carbone	en	2050	(International	Energy	Agency,	2021).	

Pourtant,	de	nombreuses	études	scientifiques	dans	le	monde	s’accordent	à	dire	que	les	

retenues	artificielles	émettent	une	quantité	importante	de	gaz	à	effet	de	serre	(GES)	(par	

ex.	CO2	ou	CH4),	particulièrement	en	zone	tropical	(Colas	et	al.,	2020)	mais	aussi	en	zone	

tempérée	(DelSontro	et	al.,	2010).			

1.2. Les ressources alimentaires 
	

Dans	 le	 monde,	 les	 écosystèmes	 d’eau	 douce	 continentaux	 sont	 vitaux	 (revenus,	

ressources	 alimentaires)	 pour	 plusieurs	 centaines	 de	millions	 de	 personne	 (Food	 and	

Agriculture	 Organization	 of	 the	 United	 Nations,	 2014c).	 En	 particulier,	 dans	 les	 pays	
ruraux	d’Asie	(par	ex.	Bangladesh,	Népal,	Cambodge),	la	pêche	joue	un	rôle	très	important	

dans	la	nutrition	puisque	les	poissons	représentent	la	majorité	des	apports	en	protéine	

(Mekong	Committee,	 1992;	 Sharma,	 2008;	Hussain,	 2010).	 Les	 estimations	 théoriques	

mondiales	 des	 prélèvements	 de	 poissons	 dans	 les	 eaux	 intérieures	 atteignaient	 72	

millions	de	tonnes	métriques	par	an	soit	une	valeur	économique	annuelle	de	plusieurs	
billions	(Lymer	et	al.,	2016).		En	Europe,	en	Amérique	du	nord	et	en	Afrique,	ce	sont	les	
réservoirs	qui	fournissent	les	plus	importants	rendements	de	capture	de	poissons	(c.à.d.	
41.3	kg/ha/an	;	37.0	kg/ha/an	;	81	kg/ha/an,	respectivement)	(Lymer	et	al.,	2016).			
	

En	plus	des	poissons,	les	oiseaux	aquatiques	sauvages	(en	particulier	les	Anatidés)	font	
partie	intégrante	du	régime	alimentaire	de	certaines	communautés	autochtones	du	nord	

du	Canada	(Krcmar	et	al.,	2010).	Enfin,	dans	une	moindre	mesure,	les	bivalves	constituent	
également	une	ressource	alimentaire	fournie	par	les	écosystèmes	d’eau	douce	(Postel	and	

Carpenter,	1997).	

	
a	www.barrages-cfbr.eu	
b	www.france-hydro-electricite.fr	
c	 https://www.edf.fr/groupe-edf/espaces-dedies/l-energie-de-a-a-z/tout-sur-l-energie/produire-de-l-electricite/l-hydraulique-

en-chiffres	
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1.3. Les services sociaux culturels 
	

Les	 écosystèmes	 d’eau	 douce	 sont	 pourvoyeurs	 de	 services	«	sociaux-culturels	 »	
notamment	 avec	 les	 activités	 récréatives	 (par	 ex.	 chasse	 et	 pêche	 de	 loisir,	 sports	

nautiques,	navigation),	le	tourisme	ou	encore	pour	les	cultures	et	traditions	(Schallenberg	

et	 al.,	 2013	;	Reynaud	 and	 Lanzanova,	 2017).	 La	 chasse	 et	 la	 pêche	 de	 loisir	 sont	 des	
activités	traditionnelles	très	populaires	et	génèrent	de	nombreux	revenues	(Bissell	et	al.,	

1998;	Grado	et	al.,	2011;	Hutt	et	al.,	2013;	Melstrom	et	al.,	2017).	En	France	en	2020,	le	
nombre	de	pêcheur	de	loisir	était	de	1.47	millions	soit	plus	de	2%	de	la	population	totaled.	

Ainsi,	la	Fédération	Nationale	de	la	Pêche	en	France	(FNPF)	a	conclu	d’après	une	étude	du	

Bureau	d'Informations	et	de	Prévisions	Économiques	(BIPE),	que	le	secteur	de	la	pêche	

de	loisir	associative	dépasserait	les	2	milliards	d’euros	d’impact	économiquee.	Aux	États-
Unis,	 le	 nombre	 de	 pêcheur	 dépassaient	 les	 33	 millions	 dont	 78%	 de	 pêcheur	

exclusivement	en	eau	douce	(Rahel	and	Taniguchi,	2019),	ce	qui	générerait	un	marché	

économique	de	plus	de	40	billions	de	dollar	(Hughes,	2015).	Avec	près	d’un	million	de	

chasseurs	d’oiseaux	aquatiques	aux	États-Unis	en	2007	et	2008,	 les	bénéfices	de	cette	

chasse	atteindraient	près	de	364	millions	de	dollar	(Withey	and	van	Kooten,	2011).	Enfin,	

les	 lacs	sont	des	destinations	privilégiées	pour	le	tourisme	et	peuvent	attirer	plusieurs	

dizaines	de	millions	de	visiteurs	par	an	(par	ex.	Lake	District	National	Park	au	Royaume-

Uni)	 (Cooper,	 2006).	 En	 France,	 la	 retenue	 de	 Serre-Ponçon	 est	 un	 bon	 exemple	
puisqu’elle	attire	chaque	année	plusieurs	dizaines	de	millier	de	personnes	et	génère	à	elle	

seule	10%	des	revenus	touristiques	annuels	du	département	(Dossier	de	presse	de	l’Office	

de	tourisme	de	Serre-Ponçon,	2020).		

	

2.  L’importance écologique des écosystèmes d’eau douce 
2.1. Une biodiversité exceptionnelle 

 
Les	 écosystèmes	 d’eau	 douce	 abritent	 une	 biodiversité	 exceptionnelle	 avec	 plus	 de	

125	000	espèces	d’animaux	aquatiques	dont	18	235	espèces	de	vertébrés,	 représentés	

majoritairement	 par	 les	 poissons	 (12	740	 espèces)	 et	 les	 amphibiens	 (4294	 espèces)	

(Balian	et	al.,	2007).	Ainsi,	environ	43%	de	la	diversité	mondiale	de	poisson	(Lévêque	et	
al.,	2008),	73%	de	la	diversité	mondiale	d’amphibien	(Vences	and	Köhler,	2007)	et	plus	
d’un	 tiers	 de	 la	 diversité	mondial	 de	 vertébrés	 (Balian	 et	 al.,	 2007)	 sont	 inféodés	 aux	

écosystèmes	d’eau	douce.	Concernant	les	«	invertébrés	»,	ce	sont	les	insectes	aquatiques	

avec	 75	 874	 espèces	 qui	 sont	 majoritairement	 représentés,	 en	 particulier	 grâce	 aux	

Diptères	 (~32	000	 espèces),	 Coléoptères	 (13	514	 espèces)	 et	 Trichoptères	 (11	532	

espèces)	(Balian	et	al.,	2007).	Par	ailleurs,	les	écosystèmes	d’eau	douce	abritent	aussi	plus	
de	 2600	 espèces	 de	 plantes	 vasculaires	 soit	 environ	 1%	 de	 la	 diversité	 mondiale	

(Chambers	et	al.,	2007).		

2.2. Des processus biogéochimiques essentiels 
 
Cette	biodiversité	remarquable,	à	laquelle	il	ne	faut	pas	oublier	d’intégrer	la	diversité	

microbienne	 (par	 ex.	 bactéries,	 virus,	 protistes,	 champignons),	 soutient	 de	 nombreux	

services	de	régulation	(Harrison	et	al.,	2014).	C’est	le	cas	des	macrophytes	qui	ont	un	rôle	

important	 dans	 le	 cycle	 des	 nutriments	 et	 de	 l’eau	 (Fig.	 1)	 (Thomaz,	 2021),	 et	 qui	
contribuent	 donc	 à	 l’épuration	 de	 l’eau	 du	 système	 (Wang	 et	 al.,	 2009).	 En	 effet,	 les	

macrophytes	absorbent	une	quantité	 importante	de	nutriments	(par	ex.	 les	nitrates,	 le	

	
d	http://www.federationpeche.fr/5279-chiffres-cles-2020-de-la-peche-en-france.htm	
e	https://www.federationpeche.fr/131-indicateurs-cles.htm	
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phosphore	ou	l’ammonium)	et	de	polluants	(Schierup	and	Larsen,	1981)	provenant	à	la	

fois	des	sédiments	et	de	l'eau	(Weisner	et	al.,	1994;	Cedergreen	and	Madsen,	2004;	Dhote	

and	Dixit,	2007).	La	faune	aquatique	des	écosystèmes	d’eau	douce	participe	activement	à	

la	productivité	du	système	en	contribuant	au	recyclage,	à	la	disponibilité	et	aux	flux	des	

nutriments	 particulaires	 et	 dissous	 (Fig.	 2)	 (Vanni,	 2002).	 Il	 s’agit	 par	 exemple	 des	

Gastéropodes	et	des	Trichoptères	qui	se	nourrissent	d’algues	épiphytes	et	de	matières	

végétales	décomposées	(James	et	al.,	2000;	Weatherhead	and	James,	2001),	tandis	que	les	
communautés	benthiques	nécrophages	décomposent	 les	matières	animales	(par	ex.	 les	

carcasses	 de	 poissons)	 (Chidami	 and	 Amyot,	 2008;	 Premke	 et	 al.,	 2010).	 Les	

macroinvertébrés	fouisseurs	(par	ex.	les	vers,	les	écrevisses,	les	bivalves,	les	amphipodes)	

participent	à	la	bioturbation	et	au	développement	microbien	ce	qui	augmente	le	taux	de	

recyclage	 des	micro	 et	 macronutriments	 et	 la	 décomposition	 des	 détritus	 organiques	

(Covich	et	al.,	1999).	Les	communautés	microbiennes	ont	également	un	rôle	significatif	

dans	 la	 décomposition	 des	macrophytes	 (Belova,	 1993;	 Cotner	 et	 al.,	 2009).	 Enfin,	 les	

poissons	sont	impliqués	dans	des	processus	de	transport	de	l’énergie	et	des	nutriments	

(par	ex.	du	phosphore)	permettant	de	stimuler	la	production	primaire	et	d’augmenter	le	

stock	de	nutriments	(Brabrand	et	al.,	1990;	Attayde	and	Hansson,	1999,	2001;	Persson	

and	Svensson,	2006).	

	

 
Figure	1	:	Liste	non	exhaustive	des	services	écosystémiques	fournis	par	les	macrophytes.	

A-	formation	de	sédiments	par	accumulation	de	détritus	et	envasement	;	B-	

photosynthèse	et	production	d'oxygène	;	C-	production	primaire	;	D-	cycle	et	

mouvement	des	nutriments	;	E-	cycle	de	l'eau	;	F-	habitat	disponible	;	G-	régulation	de	

l'érosion	par	la	réduction	des	perturbations	dues	aux	vagues	;	H-	régulation	des	agents	

pathogènes,	des	nutriments	et	des	polluants.	Figure	et	légende	tirées	de	l’article	

Ecosystem	services	provided	by	freshwater	macrophytes	(Thomaz,	2021).	
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Figure	2	:		Diagramme	schématique	du	cycle	des	nutriments	via	les	voies	directes	et	

indirectes	par	la	faune	des	écosystèmes	d’eau	douce.	Figure	tirée	de	l’article	Nutrient	

cycling	by	animals	in	freshwater	ecosystems	(Vanni,	2002).	

2.3. Une zone littorale attractive 
	

Dans	 les	 écosystèmes	 lacustres,	 il	 existe	 une	 zonation	 horizontale	 allant	 des	 rives	

terrestres	au	milieu	aquatique	profond	(zone	pélagique).	La	zone	littorale	a	été	définie	

comme	étant	la	zone	peu	profonde	qui	fait	l'interface	entre	la	terre	et	l'eau,	et	qui	s'étend	

jusqu'à	la	limite	inférieure	de	la	zone	euphotique	(Fig.	3)	(Wetzel,	2001).	Dans	les	grands	

lacs	profonds,	la	zone	littorale	peut	ne	représenter	que	quelques	pourcents	de	la	surface	

totale	du	système	par	rapport	à	la	zone	pélagique	(par	ex.	2%	pour	un	lac	de	100km²)	

(Lewis,	2009),	pourtant	elle	abrite	une	faune	abondante	et	diversifiée	(par	ex.	les	poissons	
Winfield,	2004; les	macroinvertébrés	Cleto-Filho	and	Arcifa,	2006;	le	zooplancton	Paturej	
et	al.,	2007).	Selon	les	conditions	environnementales,	la	biomasse	des	macroinvertébrés	

littoraux	peut	être	dix	 fois	supérieure	à	 la	biomasse	de	 la	zone	pélagique	(James	et	al.,	

1998).	L’attractivité	de	 la	zone	 littorale	est	 liée	à	sa	mosaïque	d’habitat	 (macrophytes,	

types	de	sédiment,	débris	ligneux	grossiers)	(Vadeboncoeur	et	al.,	2002;	Schmieder,	2004;	

Czarnecka,	 2016)	 et	 ses	 diverses	 conditions	 abiotiques	 en	 raison	 de	 sa	 position	 à	

l’interface	 air	 -	 eau (Fig.	 4)	 (Pusey	 and	 Arthington,	 2003).	 Cette	 hétérogénéité	
environnementale	 permet	 aux	 macroinvertébrés	 et	 au	 zooplancton	 de	 trouver	 des	

habitats	fonctionnels,	comme	des	habitats	refuges	(Diehl,	1992;	Everett	and	Ruiz,	1993;	

Burks	et	al.,	2001)	et	d’alimentation	(Harrison	and	Hildrew,	2001).		
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Figure	3	:	Représentation	schématique	de	la	zonation	horizontale	d’un	lac.	Figure	

tirée	de	l’article	Ecological	Zonation	in	Lakes	(Lewis	2009).	

 
Figure	4	:	Modèle	conceptuel	décrivant	les	mécanismes	de	transfert	d'énergie	et	de	

matière	de	la	zone	rivulaire	vers	l'écosystème	et	ayant	un	impact	final	sur	l’assemblage	

des	communautés	de	poissons.	Figure	tirée	de	la	revue	Importance	of	the	riparian	zone	

to	the	conservation	and	management	of	freshwater	fish:	a	review	(Pusey	and	

Arthington,	2003).	
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En	ce	qui	concerne	la	fréquentation	de	la	zone	littorale	par	les	poissons,	ils	peuvent	y	

résider	 soit	 de	 façon	 permanente,	 soit	 de	 façon	 périodique	 en	 fonction	 des	 cycles	

journaliers,	 des	 saisons	 ou	 bien	 encore	 du	 stade	 ontogénétique	 (Winfield,	 2004).		

Certaines	espèces	viennent	notamment	s’alimenter	dans	la	zone	littorale	pour	exploiter	

un	réseau	trophique	littoral	périphyton	/	zoobenthos	qui	peut	fournir	plus	d'énergie	que	

le	réseau	trophique	planctonique	de	la	zone	pélagique	(Specziár	et	al.,	1997).	Par	exemple,	
Hampton	et	al.	(2011)	ont	montré	que	les	salmonidés	apex	prédateurs	du	Lac	de	Crescent	

(Oncorhynchus	mykiss,	Oncorhynchus	 clarkii)	absorbaient	plus	de	50%	de	 leur	carbone	
total	dans	la	zone	littorale.	En	plus	de	satisfaire	la	fonction	d’alimentation	(Gascon	and	
Leggett,	1977;	Lewin	et	al.,	2004),	la	zone	littorale	offre	aux	poissons	des	zones	de	repos	

et	de	refuge	(Becker	et	al.,	2011)	grâce	à	la	présence	des	macrophytes	(Chick	and	Mlvor,	

1997;	Ye	et	al.,	2006)	ou	des	gros	débris	ligneux		(Fausch	and	Northcote,	1992;	Everett	

and	Ruiz,	1993;	Sass	et	al.,	2006).	Elle	offre	également	des	habitats	de	reproduction	(Frost,	

1965;	Nakanishi	and	Sekino,	1996;	Ridgway	and	Blanchfield,	1998)	et	de	nurserie	pour	
de	nombreuses	espèces	(Lewin	et	al.,	2004;	Winfield,	2004).	Le	brochet	(Esox	lucius)	en	
est	un	exemple	emblématique	puisqu’il	semble	être	totalement	dépendant	de	la	présence	

de	macrophytes	pour	satisfaire	sa	reproduction	(Bry,	1996;	Lappalainen	et	al.,	2008).	

	
La	 zone	 littorale	 joue	 ainsi	 un	 rôle	 déterminant	 dans	 le	 fonctionnement	 global	 de	

l’écosystème	 (Sala	and	Güde,	2006)	et	abrite	une	 importante	biodiversité	 (Fig.	5).	 Son	

maintien	en	bon	état	est	crucial	mais	sa	position	d’écotone	entre	les	milieux	terrestres	et	

aquatiques	la	rend	très	vulnérable	aux	activités	anthropiques	qui	se	concentrent	souvent	

sur	les	rives	des	plans	d’eau	(Rosenberger	et	al.,	2008;	Francis	and	Schindler,	2009).	

	

 
Figure	5	:	Fonctions	écologiques,	communautés	végétales	et	animales	de	la	zone	

littorale	des	écosystèmes	lacustres.	Figure	tirée	de	l’article	European	lake	shores	in	

danger	:	concepts	for	a	sustainable	development	(Schmieder,	2004).	
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3.  Les pressions et impacts anthropiques sur les écosystèmes d’eau 
douce  

3.1. Les pressions et impacts globaux 
 
Les	 écosystèmes	d'eau	douce	 comptent	parmi	 les	 écosystèmes	 les	 plus	menacés	 au	

monde.	Les	principales	pressions	anthropiques	qui	s’exercent	sur	eux	sont	la	destruction	

et	 la	 fragmentation	 des	 habitats,	 les	 pollutions	 diverses,	 les	 espèces	 exotiques	

envahissantes,	ainsi	que	la	surexploitation	et	la	modification	des	débits	(Dudgeon	et	al.,	

2006).	Parmi	ces	menaces,	la	destruction	des	habitats	par	l’agriculture,	l’urbanisation,	ou	

la	construction	de	barrages,	a	été	définie	comme	étant	la	première	cause	d’érosion	de	la	

biodiversité	 dans	 les	 écosystèmes	 d’eau	 douce	 (Collen	 et	 al.,	 2014).	 En	 effet,	 les	

écosystèmes	d’eau	douce	sont	très	urbanisés	puisqu’en	2019,	167	millions	de	personnes	

(soit	1.4%	de	la	population	mondiale)	vivaient	dans	un	périmètre	de	100	km	autour	d’un	

des	21	plus	grands	lacs	du	monde,	et	pour	certains	lacs	(par	ex.	lac	Superior,	lac	Michigan,	

lac	 Onega),	 la	 population	 urbaine	 riveraine	 pouvait	 représenter	 plus	 de	 40%	 de	 la	
population	totale	régionale	(Sterner	et	al.,	2020).	Ainsi,	le	développement	résidentiel	et	

l’aménagement	autour	des	lacs	engendrent	une	forte	artificialisation	des	rives	naturelles	

et	la	destruction	des	habitats	littoraux	(Francis	and	Schindler,	2009;	Brauns	et	al.,	2011;	

Lawson	et	al.,	2011;	Dustin	and	Vondracek,	2017)	(Fig..	6).	

	

 
Figure	6	:	Photographie	aérienne	du	lac	d’Annecy	(France)	illustrant	l’urbanisation	et	

les	aménagements	rivulaires.	©A.	GERARD	(Annecy	Tourisme)	

3.2. Les pressions et impacts liés à la construction des barrages 
	

En	2019,	Reid	et	al.	(2019)	ont	publié	une	mise	à	 jour	des	principales	pressions	qui	

s’exercent	sur	la	biodiversité	des	écosystèmes	d’eau	douce,	avec	12	nouvelles	menaces	

émergentes,	dont	l’expansion	mondiale	de	l’hydroélectricité.	En	effet,	la	construction	de	
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réservoir	engendre	une	fragmentation	spatiale	des	cours	d’eau	ainsi	qu’une	inondation	

complète	des	habitats	 terrestres	et	aquatiques	qui	conduit	à	 leur	destruction	(Li	et	al.,	

2013).	Le	passage	d’un	milieu	lotique	à	un	milieu	lentique	dérègle	le	fonctionnement	du	

bassin	 versant	 en	 modifiant	 les	 conditions	 hydrauliques	 (Maingi	 and	 Marsh,	 2002;	
Talukdar	 and	 Pal,	 2017;	 Gierszewski	 et	 al.,	 2020)	 et	 la	 continuité	 du	 transport	
sédimentaire	 (Ibàñez	 et	 al.,	 1996;	Wang	 et	 al.,	 2016;	Wang	 et	 al.,	 2018).	 Le	 déficit	 de	

substrat	 grossier	 en	 aval	 du	 barrage	 (Chien,	 1985)	 occasionne	 des	 modifications	

géomorphologiques	 importantes	comme	 l’incision	 et	 l’approfondissement	 du	 lit	 de	 la	

rivière	 sur	 plusieurs	 dizaines	 de	 kilomètres	 en	 aval	 du	 barrage	 (Choi	 et	 al.,	 2005).	 La	

formation	d’une	retenue	au	milieu	du	cours	d’eau	engendre	également	des	modifications	

de	la	température	et	de	la	qualité	de	l’eau	du	système	(Liu	and	Yu,	1992;	Wei	et	al.,	2009).	

La	présence	d’un	barrage	bloque	également	 la	dévalaison	et	 la	montaison	des	espèces	

migratrices	 (Larinier,	 2000)	 ce	 qui	 a	 pour	 conséquence	 une	 diminution	 voire	 une	

extinction	de	certaines	espèces	(Yi	et	al.,	2010).	Par	exemple,	Zhong	and	Power	(1996)	

ont	 rapporté	 la	 perte	de	24	 espèces	de	poissons	migrateurs	du	 fait	 de	 la	 présence	du	

barrage	de	Xinanjiang	sur	la	rivière	Qiantang	en	Chine.	De	plus,	les	turbines	hydrauliques	

et	les	déversoirs	entrainent	une	mortalité	importante	de	nombreux	poissons	(Eicher	et	

al.,	1987;	Larinier,	2000),	en	particulier	des	anguilles	(Dębowski	et	al.,	2016;	Eyler	et	al.,	

2016;	Dainys	et	al.,	2018)	et	des	salmonidés	(Gloss	and	Wahl,	1983;	Ferguson	et	al.,	2006).		

	

Après	plusieurs	années,	 l’écosystème	ainsi	modifié,	caractérisé	par	 la	création	d’une	

retenue	d’eau,	peut	 atteindre	une	 sorte	d’état	de	 stabilité	 (Petts	1985	 in	 Schmutz	 and	

Moog,	2018),	cependant	le	fonctionnement	du	barrage	crée	de	nouvelles	perturbations	

dans	 le	 système.	En	 effet,	 l’exploitation	 de	 la	 ressource	 en	 eau	 engendre	 un	marnage	
(fluctuations	 du	 niveau	 d’eau)	 artificiel	 dont	 l’amplitude	 et	 la	 fréquence	 sont	 très	

différentes	 des	 conditions	 naturelles	 et	 qui	 occasionnent	 des	 perturbations	 dans	

l’écosystème.	En	comparaison,	le	niveau	d’eau	des	lacs	naturels	fluctue	sensiblement	avec	

les	 saisons	 en	 suivant	 la	 balance	 entre	 les	 entrées	 (par	 ex.	 afférence,	 précipitations,	

ruissellement)	et	les	sorties	d’eau	(par	ex.	évaporation,	débits	sortant).	Par	conséquent,	

le	 marnage	 naturel	 dans	 les	 lacs	 stratifiés	 d'eau	 douce	 des	 régions	 tempérées	 et	

subtropicales	n’est	toutefois	que	de	l’ordre	de	1,5	m	par	an	et	jusqu'à	3	m	(Zohary	and	

Ostrovsky,	2011).	De	plus,	dans	les	écosystèmes	lacustres	naturels,	l'étendue,	la	fréquence	

et	la	durée	des	fluctuations	du	niveau	d'eau	sont	des	forces	dominantes	qui	contrôlent	le	

fonctionnement,	en	particulier	les	processus	littoraux	(Coops	et	al.,	2003;	Evtimova	and	

Donohue,	 2016;	 Gao	 et	 al.,	 2020).	 Par	 exemple,	 les	 variations	 du	 niveau	 d’eau	 sont	

indispensables	 pour	 la	 régénération	 et	 la	 dynamique	 des	 roselières	 (Schmieder	 et	 al.,	

2004).	Les	fluctuations	naturelles	ne	partagent	ainsi	aucunes	caractéristiques	communes	
avec	 le	 marnage	 artificiel,	 c’est	 pourquoi	 depuis	 les	 années	 90,	 il	 a	 fait	 l’objet	 de	

nombreuses	 études	 avec	 une	 nette	 augmentation	 dans	 les	 années	 2000	 (Leira	 and	

Cantonati,	2008).	Les	impacts	du	marnage	artificiel	ont	été	étudiés	dans	le	monde	entier	

(par	ex.	Lac	Bala	dans	l’étude	de	Hynes,	1961;	Lac	de	Constance	dans	l’étude	de	Wantzen,	

2008;	Lac	Crescent	dans	 l’étude	de	Hampton	et	al.,	2011;	Lac	Kinneret	dans	 l’étude	de	

Gafny	 et	 al.,	 1992).	 Plusieurs	 revues	 et	 méta	 analyses	 sont	 venues	 élargir	 les	

connaissances	des	impacts	multiples	de	cette	pression	(Johnson	et	al.,	2007;	Cott	et	al.,	

2008b;	Haxton	and	Findlay,	2008;	Leira	and	Cantonati,	2008;	Carmignani	et	al.,	2019).	

Ainsi	 le	marnage	artificiel	est	associé	à	des	 impacts	 importants	sur	 les	compartiments	

abiotiques	et	biotiques	des	 retenues,	en	particulier	lorsqu’il	n’est	pas	en	phase	avec	 la	

phénologie	des	espèces	(Li	et	al.,	2019;	Zhang	et	al.,	2021).	
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3.3. Les pressions et impacts liés au fonctionnement des barrages 

3.3.1. Sur les conditions physico-chimiques 
 
Le	marnage	artificiel	bouleverse	souvent	les	caractéristiques	physiques	et	chimiques	

des	plans	d’eau	(Baxter,	1977;	Furey	et	al.,	2004;	Zohary	and	Ostrovsky,	2011).	La	baisse	

hivernale	du	niveau	d’eau	découvre	les	zones	littorales	qui	subissent	une	érosion	par	les	

vagues,	le	vent,	 l’assèchement,	le	gel	(Hellsten,	1997;	Hirsch	et	al.,	2017).	Les	substrats	

ainsi	érodés	vont	en	partie	sédimenter	dans	les	zones	profondes	(Hofmann	et	al.,	2008)	

et	 altérer	 la	 morphométrie	 des	 réservoirs	 (Håkanson,	 1977;	 Beklioglu	 and	 Altinayar,	

2006;	Leira	and	Cantonati,	2008).	Cette	mise	en	suspension	des	sédiments	augmente	la	

turbidité	 de	 l’eau	 (Eloranta	 et	 al.,	 2017)	 et	 peut	 être	 responsable	 de	 la	 remise	 en	

suspension	 de	 sédiments	 contaminés	 (Rhodes	 and	 Wiley,	 1993)	 dont	 les	 substances	

chimiques	peuvent	se	concentrer	dans	les	organismes	qui	les	ingèrent	(Sorensen	et	al.,	

2005).	Ce	problème	concerne	particulièrement	les	lacs	dont	le	substrat	est	meuble	(par	

ex.	 l’argile,	 la	 tourbe)	 (Hirsch	 et	 al.,	 2017).	 De	 plus,	 les	 assèchements	 et	 inondations	

répétés	 des	 sédiments	 influencent	 fortement	 la	 dynamique	 des	 nutriments	 (par	 ex.	 le	

phosphore,	l’azote)	(Scholz	et	al.,	2002)	et	la	diagenèse	sédimentaire	(Uhlmann	et	al.	2011	
in	Keitel	et	al.,	2016).	Enfin,	les	lacs	marnants	présentent	des	zones	littorales	homogènes	
à	faible	complexité	(Logez	et	al.,	2016),	dont	le	substrat	est	grossier	et	avec	une	densité	

apparente	forte	(Furey	et	al.,	2004).	

	

Les	effets	du	marnage	sont	également	visibles	sur	le	régime	thermique	des	réservoirs	

en	modifiant	les	profils	de	température	et	la	stabilité	de	la	couverture	de	glace	notamment	

dans	les	régions	scandinaves	(Nowlin	et	al.,	2004).		La	modification	du	profil	thermique	

de	l’écosystème	serait	liée	à	la	profondeur	à	laquelle	l’eau	est	prélevée.	Si	la	prise	d’eau	

est	 située	 dans	 l'hypolimnion	 profond,	 la	 perte	 de	 chaleur	 du	 système	 pendant	 un	

abaissement	estival	est	faible,	mais	élevée	lors	d’un	abaissement	hivernal.	Inversement,	

si	la	prise	d’eau	est	située	dans	l'épilimnion,	des	eaux	de	surface	relativement	froides	sont	

évacuées	en	hiver	et	des	eaux	relativement	chaudes	en	été	(Bonalumi	et	al.,	2011,	2012).	
Enfin	le	prélèvement	d'eau	hivernal	(en	particulier	pour	les	lacs	en	région	nordique)	peut	

réduire	 fortement	 les	 conditions	 d'oxygène	 et	 avoir	 un	 impact	 important	 sur	 le	 biote	

aquatique	(Cott	et	al.,	2008a,	2008b).	

3.3.2. Sur les producteurs primaires 
 
Les	impacts	du	marnage	sur	les	macrophytes	dépendent	de	l’amplitude,	de	la	fréquence	

des	fluctuations	ainsi	que	des	conditions	environnementales	du	milieu	(Riis	and	Hawes,	

2002;	Partanen	and	Hellsten,	2005).	Certaines	études	n’ont	pas	montré	de	différences	en	

termes	de	richesse	spécifique,	d’abondance,	de	couverture	végétale	en	macrophytes	dans	

des	lacs	régulés	avec	des	perturbations	modérées	(Murphy	et	al.,	1990;	Keto	et	al.,	2006).	

D’autres	études	ont	montré	que	des	fluctuations	faibles	(<	1m)	peuvent	être	bénéfiques	

pour	la	croissance	et	la	dispersion	des	macrophytes	(Zhang	et	al.,	2013;	Wang	et	al.,	2016)	

et	que	des	fluctuations	de	maximum	3m	peuvent	toutefois	maintenir	les	communautés	de	

macrophytes	dans	la	partie	intertidale	(Krolová	et	al.,	2013).	Ces	résultats	s’opposent	à	de	

nombreuses	études	qui	s’accordent	à	montrer	un	impact	très	important	du	marnage	dès	

quelques	mètres	de	fluctuations	(Smith	et	al.,	1987;	Wagner	and	Falter,	2002;	Furey	et	al.,	

2004;	Turner	et	al.,	2005;	Beklioglu	and	Altinayar,	2006;	Sutela	et	al.,	2013).	Le	marnage	

peut	 affecter	 indirectement	 les	 producteurs	primaires	par	 la	 remise	 en	 suspension	de	

particules	fines	qui	affecte	la	pénétration	de	la	lumière	(Loiselle	and	Bracchini,	2005)	ainsi	
qu’à	 l’érosion	 accrue	 du	 sol	 qui	 devient	 plus	 grossier	 et	 moins	 riche	 en	 nutriments	

(Hellsten,	1997).	Le	marnage	affecte	aussi	directement	les	macrophytes	par	l’exposition	
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au	gel	des	rives	en	hiver	et	à	la	dessiccation	en	période	de	basses	eaux	qui	occasionnent	

un	stress	physique	et	hydrique	(Renman,	1989;	Blindow,	1992;	Krolová	et	al.,	2013).	Ainsi	

la	 perte	 des	 communautés	 de	 macrophytes	 peut	 conduire	 à	 un	 basculement	 vers	 la	

dominance	 de	 phytoplancton	 (Zohary	 and	 Ostrovsky,	 2011)	 ou	 d’algues	 vertes	

filamenteuses	(Thompson	and	Ryder,	2008).	
	

Les	effets	du	marnage	sur	le	phytoplancton	montrent	qu’il	induit	principalement	des	

modifications	dans	l’assemblage	taxonomique	et	fonctionnel.	Ses	effets	sur	les	nutriments	

et	la	lumière	disponibles	provoquent	des	changements	radicaux	dans	la	composition	des	

communautés	(García	de	Emiliani,	1997;	Nõges	and	Nõges,	1999;	Wang	et	al.,	2010;	Liu	

et	 al.,	 2019).	Par	 exemple,	 lors	d’une	période	de	 faible	niveau	d’eau,	 les	 conditions	de	
luminosité	 sont	 plus	 importantes	 dans	 les	 couches	 profondes	 normalement	 moins	

éclairées	et	moins	productives.	A	l’inverse,	lors	d’une	inondation	ou	remontée	des	eaux,	

la	 mise	 en	 suspension	 de	 sédiments	 riches	 en	 nutriments	 peut	 entraîner	 une	

augmentation	de	la	biomasse	algale	(par	ex.	de	Diatomées	ou	de	Cryptophytes,	Li	et	al.,	
2018)	 ainsi	 qu’une	 modification	 de	 la	 communauté	 qui	 passe	 d’une	 communauté	 de	

Chlorophycées	 à	 une	 communauté	 de	 Cyanophycées	 et	 Eugénophycées	 (Zalocar	 de	

Domitrovic,	2003).	Cela	peut	engendrer	des	problèmes	sanitaires	liés	à	 la	prolifération	

des	cyanobactéries	 (Fadel	et	al.,	2015).	Enfin,	 il	y	a	également	des	effets	directs	 sur	 la	
dilution	et	le	mélange	de	la	biomasse	phytoplanctonique	(Nõges	and	Nõges,	1999;	Liu	et	

al.,	2019).	

3.3.3. Sur les macroinvertébrés 
 
De	 par	 leur	 position	 intermédiaire	 dans	 la	 chaîne	 trophique,	 les	 macroinvertébrés	

jouent	 un	 rôle	 clé	 dans	 le	 fonctionnement	 des	 écosystèmes	 aquatiques	 (par	 ex.	 la	

dynamique	 de	 la	 chaîne	 alimentaire,	 la	 productivité,	 le	 cycle	 des	 nutriments	 et	 la	

décomposition)	(Wallace	and	Webster,	1996;	Solimini	et	al.,	2006).	Leurs	densités	sont	

les	 plus	 élevées	 dans	 la	 zone	 littorale	 des	 écosystèmes	 lacustres	 (Klimaszyk	 and	

Heymann,	 2010)	 et	 la	 composition	 de	 leurs	 communautés	 est	 étroitement	 liée	 aux	
caractéristiques	de	l'habitat	(Collier	et	al.,	1998;	Tolonen	et	al.,	2001).	Pour	cette	raison,	

les	 indicateurs	 biotiques	 basés	 sur	 la	 composition	 taxonomique	 et	 fonctionnelle	 des	

macroinvertébrés	 sont	 couramment	 utilisés	 pour	 évaluer	 l’état	 écologique	 des	

écosystèmes	aquatiques	(Mondy	et	al.,	2012;	Verneaux	et	al.,	2004)	et	sont	mis	en	œuvre	

dans	 les	programmes	nationaux	ou	européens	de	bio-surveillance	(Hering	et	al.,	2004;	

Rossaro	et	al.,	2007;	Miler	et	al.,	2013;	Mondy	et	al.,	2021).	

	

Le	 marnage	 peut	 affecter	 directement	 les	 communautés	 de	 macroinvertébrés	 en	

exposant	les	rives	à	la	dessiccation	et	au	gel	(Hellsten,	1997)	mais	aussi	indirectement	par	

la	dégradation	de	leur	ressource	trophique	et	de	leurs	habitats	préférentiels	(par	ex.	les	

macrophytes)	 (Bogut	 et	 al.,	 2007;	 Evtimova	 and	 Donohue,	 2016).	 Dans	 une	 moindre	

mesure,	 les	modifications	 chimiques	 et	 thermiques	de	 l'eau	 liées	 au	marnage	peuvent	

affecter	le	développement,	l’émergence	et	la	fécondité	des	macroinvertébrés	(Britt,	1962;	

Lutz,	 1968;	 Lehmkuhl,	 1972	 in	Munn	 and	Brusven,	 1991).	 De	 nombreuses	 études	 ont	
décrit	les	impacts	du	marnage	dans	les	réservoirs	et	ont	mis	en	évidence	une	diminution	

de	 la	 densité	 et	 de	 la	 diversité	 mais	 aussi	 des	 modifications	 dans	 la	 composition	

taxonomique	 des	 communautés	 (Valdovinos	 et	 al.,	 2007;	 Baumgärtner,	 2008).	 Par	
exemple,	Aroviita	and	Hämäläinen	(2008)	ont	comparé	la	richesse	taxonomique	de	6	lacs	
non	 régulés	 (0.11-0.55m),	 de	 5	 lacs	 moyennement	 régulés	 (1.19–3m)	 et	 de	 5	 lacs	

fortement	régulés	(3-6.75m).	Ils	ont	mis	en	évidence	que	la	richesse	taxonomique	était	

corrélée	 à	 l’intensité	 du	marnage.	 En	 effet,	 plus	 le	marnage	 était	 important	 et	 plus	 la	

richesse	 taxonomique	diminuait,	avec	une	différence	moyenne	de	12	 taxons	entre	 lacs	
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non	régulés	et	lacs	fortement	régulés.	Les	résultats	sont	similaires	avec	une	importante	

diminution	de	la	densité	ou	de	la	biomasse	de	macroinvertébrés	littoraux	qui	subissent	

des	exondations	(Haxton	and	Findlay,	2008)	en	particulier	dans	la	zone	de	moins	de	3	m	

de	profondeur	(Palomäki,	1994).		De	plus,	des	études	ont	montré	que	le	marnage	affectait	

la	composition	des	communautés	dans	les	lacs	marnant	en	favorisant	une	communauté	

simplifiée	(par	ex.	avec	des	taxons	opportunistes	et	résistants)	(Munn	and	Brusven,	1991;	

Valdovinos	et	 al.,	 2007).	Dans	 l’étude	de	Prus	et	 al.,	 1999,	 les	 communautés	de	macro	

invertébrés	 littoraux	 étaient	 dominées	 à	 plus	 de	 90%	 par	 les	 oligochètes	 et	 les	

chironomes.	De	plus,	les	zones	littorales	soumises	au	marnage	présentent	des	taxons	avec	

un	 cycle	 de	 vie	 court	 et	 une	 reproduction	 rapide	 (Furey	 et	 al.,	 2006;	 Aroviita	 and	

Hämäläinen,	 2008)	 ce	 qui	 leur	 permet	 une	meilleure	 résilience	 et	 une	 recolonisation	

rapide	du	milieu	après	l’impact	(Gallardo	et	al.,	2009).	Enfin,	des	fluctuations	rapides	du	

niveau	d’eau	favorisent	les	taxons	avec	une	forte	mobilité	(coléoptères,	hétéroptères)	à	

défaut	des	taxons	peu	ou	pas	mobiles	(bivalves,	rampants)	(White	et	al.,	2011;	Carmignani	

et	al.,	2019).	

3.3.4.  Sur l’ichtyofaune 
 

	

L’état	 des	 écosystèmes	 aquatiques	 est	 souvent	 reflété	 par	 la	 qualité	 de	 son	 biote	

aquatique,	 en	 particulier	 de	 l’ichtyofaune	 (Karr,	 1981).	 L’étude	 des	 poissons	 d’un	
écosystème	 peut	 se	 faire	 à	 l’échelle	 des	 communautés	 (par	 ex.	 richesse,	 abondance,	

composition),	des	individus	(par	ex.	réponses	morphologiques	et	éthologiques),	voire	des	

réactions	métaboliques	et	physiologiques	(Girard,	1998).	De	par	leur	position	en	haut	de	
la	 chaine	 trophique,	 les	 communautés	 de	 poissons	 intègrent	 fortement	 les	 conditions	

environnementales	dans	lesquelles	ils	évoluent,	ce	qui	les	définit	comme	des	sentinelles	

de	 l’environnement	 (Fausch	 et	 al.,	 1990;	 Adams	 et	 al.,	 1993;	 Sedeño-Díaz	 and	 López-

López,	 2012;	 Sheaves	 et	 al.,	 2012;	Wu	et	 al.,	 2014).	 Comme	 les	poissons	 sont	de	bons	

indicateurs	 de	 la	 qualité	 écologiques	 de	 leur	 milieu,	 de	 nombreux	 indices	 ont	 été	

développés	 afin	 de	 quantifier	 l’état	 de	 santé	 des	 écosystèmes	 fluviaux	 (par	 ex.	 Indice	

Poisson	Rivière	 (IPR/IPR+)	 (NFT90-344)	;	 Index	 of	Biotic	 Integrity	 (IBI)	 (Karr,	 1981);		
Fish-Based	Index	(FBI)	(Oberdorff	et	al.,	2002))	mais	aussi	des	écosystèmes	lacustres	(par	

ex.	 Indice	 Ichtyofaune	 Lacustre	 (IIL)	 (Logez	 et	 al.,	 2015);	 Indice	 Ichtyofaune	 pour	 les	
Retenues	(IIR)	(Miguet	et	al.,	2018);	Health	Assessment	Index	(HAI)	(Adams	et	al.,1993);	
Reservoir	Fish	Assemblage	Index	(RFAI)	(Jennings	et	al.,	1995)).		

		

Contrairement	aux	macrophytes	et	aux	macroinvertébrés,	 les	fluctuations	du	niveau	

d’eau	 ne	 vont	 pas	 affecter	 directement	 les	 poissons	 puisqu’ils	 ont	 la	 capacité	 de	 se	

déplacer	 rapidement	 vers	 des	 zones	 plus	 profondes.	 Cependant,	 ils	 vont	 être	

indirectement	impactés	par	l’inaccessibilité	des	habitats	littoraux	(Westrelin	et	al.,	2018)	

ou	par	la	dégradation	de	certaines	composantes	de	leur	habitat	préférentiel	(par	ex.	les	

macrophytes)	 (Mjelde	 et	 al.,	 2013).	 Ainsi,	 la	 disparition	 ou	 la	 dégradation	 de	 certains	

habitats	peut	augmenter	le	risque	de	prédation	(Sutela	and	Vehanen,	2008;	Sutela	et	al.,	

2011),	et	induire	un	stress	qui	peut	affecter	le	métabolisme	et	les	taux	de	croissance	(par	

ex.	chez	la	Lotte	(Lota	lota)	et	la	Loche	(Barbatula	barbatula)	(Fischer,	2000).	Ces	impacts	
concernent	essentiellement	les	espèces	littorales	(Sutela	et	al.,	2013)	puisque	les	espèces	

généralistes	ainsi	que	les	espèces	des	zones	pélagiques	et	profondes	semblent	être	moins	

affectées	fortement	par	les	abaissements	hivernaux	(Carmignani	and	Roy,	2017)	ou	les	

modifications	 de	 débit	 (Haxton	 and	 Findlay,	 2009).	 Les	 fluctuations	 du	 niveau	 d’eau	

n’affecteraient	pas	directement	la	richesse	ou	la	densité	des	poissons	mais	modifieraient	

plutôt	 la	 composition	 de	 la	 communauté,	 par	 exemple	 en	 réduisant	 l’abondance	 des	

individus	appartenant	à	des	espèces	 littorales	et	 zoobenthivores	 (Sutela	and	Vehanen,	

2008).	 En	 effet,	 la	 diminution	 de	 la	 densité	 et	 de	 la	 biomasse	 des	 macroinvertébrés	
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littoraux	par	le	marnage	artificiel	(Valdovinos	et	al.,	2007)	pourrait	réduire	la	ressource	

alimentaire	 de	 ces	 espèces.	 La	 période	 à	 laquelle	 le	 marnage	 se	 produit	 est	 aussi	

importante	que	son	amplitude.	En	effet,		les	conditions	de	basses-eaux	peuvent	perturber	

la	reproduction	en	modifiant	le	comportement	de	fraie	(abandon	des	nids,	interruption	

de	la	ponte)	(Ozen	and	Noble,	2002;	Clark	et	al.,	2008)	mais	aussi	en	inhibant	l’ovulation	

de	certains	poissons	(Stacey,	1984	in	Gafny	et	al.,	1992).	Enfin,	le	marnage	peut	limiter	
l'accès	 aux	 habitats	 de	 fraie	 (Gafny	 et	 al.,	 1992;	 Paulovits	 et	 al.,	 2007)	 voire	 détruire	

partiellement	 ou	 totalement	 les	 pontes	 (Gaboury	 and	 Patalas,	 1984;	 Linløkken	 and	

Sandlund,	2016).	Par	exemple,	dans	l’étude	de	Kahl	et	al.,	2008,	une	baisse	du	niveau	d’eau	

de	seulement	30	cm	après	reproduction	a	entrainé	une	destruction	des	pontes	de	Gardon	

(Rutilus	 rutilus)	 et	 par	 conséquent	 une	 perte	 totale	 de	 la	 cohorte.	 De	 plus,	 le	 faible	
recrutement	suite	à	des	abaissements	hivernaux	qui	empêchaient	l’accès	aux	habitats	de	

fraie,	peut	entrainer	un	déclin	des	populations	de	certaines	espèces	comme	le	Brochet	

(Esox	niger)	(Wegener	et	Williams	1975	in	Carmignani	and	Roy,	2017).	Cependant,	selon	
la	nature	des	 fluctuations,	 elles	peuvent	parfois	 avoir	un	 impact	positif	 sur	 la	 fraie	de	

certaines	 espèces.	 Par	 exemple,	 une	 augmentation	de	 la	 fraie	du	Brochet	 (Esox	 lucius)	
(Järvalt	et	al.,	2013)	et	du	Doré	jaune	(Sander	vitreus)	(Groen	and	Schroeder,	1978)	a	été	
observée	 à	 la	 suite	 d'une	 augmentation	 printanière	 du	 niveau	 d'eau	 qui	 a	 inondé	 les	

habitats	de	fraie.	

	

Enfin,	 les	 fluctuations	 du	 niveau	 d’eau	 peuvent	 modifier	 les	 déplacements	 et	 le	

comportement	 de	 certaines	 espèces.	 Par	 exemple,	 des	 modifications	 dans	 les	

déplacements	du	Black-Bass	(Micropterus	salmoides)	ont	été	observé	dans	un	réservoir	
du	Colorado	suite	à	une	baisse	automnale	du	niveau	d’eau	en	comparaison	à	des	individus	

dans	un	lac	non	fluctuant	(Rogers	and	Bergersen,	1995).	Les	individus	du	réservoir	ont	

effectué	 des	 déplacements	 sur	 de	 plus	 longues	 distances	 et	 ont	 utilisé	 des	 zones	

journalières	plus	grandes	dans	le	réservoir.	L’étude	de	Fischer	and	Öhl	(2005)	a	mis	en	

évidence	 des	 compétitions	 pour	 l’habitat	 chez	 la	 Lotte	 à	 mesure	 que	 le	 niveau	 d’eau	

baissait	et	que	les	habitats	refuges	se	raréfiaient.			

3.3.5. Sur l’ornithofaune et l’herpétofaune 
 
Les	oiseaux	aquatiques	(par	ex.	les	anatidés,	les	gruidés,	les	échassiers)	sont	souvent	

inféodés	 aux	 zones	 humides	 et	 rivulaires	 des	 lacs	 et	 rivières	 pour	 leur	 reproduction	

(Rhodes,	 1978;	 David	 and	 Hunter,	 1994)	 ou	 pour	 leur	 alimentation	 en	 période	

d’hivernage	 ou	 toute	 l’année	 (Johnson	 and	Montalbano,	 1984;	Hattori	 and	Mae,	 2001;	

Schmieder	et	al.,	2006).	Les	études	sur	l’impact	des	fluctuations	du	niveau	d’eau	sur	les	

oiseaux	aquatiques	ont	mis	en	évidence	une	réduction	de	la	densité,	de	l’abondance	et	une	

modification	de	 leur	distribution	à	 cause	de	 l’inaccessibilité	de	ces	zones	 (Nilsson	and	

Dynesius,	 1994;	 Lorenzón	 et	 al.,	 2017;	 Li	 et	 al.,	 2019)	 	 ou	 indirectement	 par	 des	

modifications	 des	 communautés	 de	macrophytes	 (Rajpar	 and	 Zakaria,	 2011a)	 ou	 des	
conditions	environnementales	(vitesse	du	courant,	turbidité)	(Faragó	and	Hangya,	2012).	
Par	exemple,	Li	et	al.,	2019	ont	montré	qu’un	assèchement	rapide	des	vasières	lié	à	leur	

exondation	 réduisait	 la	 capacité	 d’accueil	 des	 oiseaux.	 Enfin,	 la	 destruction	 des	 zones	

humides	liée	à	la	construction	de	barrages	peut	réduire	de	90%	l’abondance	des	oiseaux	

aquatiques	(Kingsford	and	Thomas,	2004).	

	

Les	 zones	 rivulaires	 sont	 des	 habitats	 critiques	 pour	 les	 reptiles	 et	 amphibiens	 qui	

peuvent	y	réaliser	leur	cycle	vital	complet	(par	ex.	les	Anoures)	(Brode	and	Bury,	1984).	
Ils	sont	particulièrement	sensibles	à	la	dégradation	et	à	la	perte	de	leur	habitat	(Gibbon	

et	al.,	2000).	D’après	Hunt	et	al.	(2013),	les	conditions	des	retenues	et	la	dégradation	des	
zones	 riveraines	 en	 amont	 des	 barrages	 ne	 peuvent	 pas	 fournir	 d’habitats	 appropriés	
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pour	certains	reptiles,	en	particulier	pour	les	tortues	(Reese	and	Welsh,	1998;	Clark	et	al.,	

2009)	 et	 les	 amphibiens	 (Talbot,	 2006)	 dont	 les	 sites	 de	 reproduction	 ainsi	 que	 les	

juvéniles	sont	fortement	impactés.	

	

4.  Les mesures d’atténuation de l’impact des réservoirs 
 
Avec	 l’expansion	 mondial	 de	 la	 construction	 des	 réservoirs,	 des	 principes	 de	

quantification	 et	 de	 compensation	 (par	 ex.	 «	No	 Net	 Loss	»)	 des	 impacts	 du	

développement	des	 infrastructures	sur	 la	biodiversité	sont	de	plus	en	plus	développés	

(Maron	 et	 al.,	 2016;	 Yu	 and	 Xu,	 2016;	 Ermgassen	 et	 al.,	 2019;	 Jones	 and	 Bull,	 2020).	

D’autant	plus	que	les	objectifs	des	plans	nationaux	et	européens	(par	ex.	Directive	Cadre	

du	l’Eau,	DCE	2000/60/CE,	2000)	voire	 internationaux	(par	ex.	Plan	de	rétablissement	

d'urgence	de	la	biodiversité	d'eau	douce,	Tickner	et	al.,	2020)	visent	à	la	reconquête	de	la	
biodiversité	dans	les	écosystèmes	naturels	et	artificiels.	Par	exemple,	la	Directive	Cadre	

sur	 l’Eau	 (DCE	2000/60/CE,	2000)	prévoit	d’atteindre	 le	bon	potentiel	 écologique	des	
masses	 d’eau	 fortement	modifiées,	 poussant	 les	 gestionnaires	 à	 trouver	 des	 solutions	

pour	les	écosystèmes	soumis	à	un	marnage	artificiel.	Dans	le	cas	des	réservoirs,	le	retour	

à	un	état	antérieur	n’est	possible	qu’à	condition	de	détruire	le	barrage.	Par	conséquent,	

toutes	les	tentatives	d’améliorations	du	milieu	seront	considérées	comme	des	mesures	

d’atténuation	 («	mitigation	»)	 visant	 à	 réduire	 les	 impacts	 liés	 à	 la	 construction	 et	 au	

fonctionnement	du	barrage.		

4.1. Améliorer la continuité écologique 
 
Dans	 les	 cours	 d’eau,	il	 existe	 deux	 types	 de	 continuité,	 la	 continuité	 latérale	 qui	

correspond	 au	 lien	 entre	 le	 cours	 d'eau	 et	 la	 plaine	 d'inondation	 et	 la	 continuité	

longitudinale	qui	fait	référence	à	l’écoulement	libre	des	eaux	de	l’amont	vers	l’aval.	Dans	

le	 cas	des	 réservoirs,	 le	maintien	de	 la	 continuité	 latérale	avec	 les	 tributaires	pourrait	

permettre	 de	 faciliter	 le	 déplacement	 des	 poissons	 à	 la	 recherche	 d’habitats	 de	

reproduction	 (Halleraker	 et	 al.,	 2016).	 Cette	 solution	 pourrait	 être	 d’avantage	

intéressante	 si	 le	 barrage	 présente	 un	 système	 de	 passe	 à	 poissons,	 permettant	 de	

maintenir	une	connectivité	longitudinale	avec	la	section	aval	du	cours	d’eau.		Les	passes	

à	poissons	ont	été	très	largement	étudiées	(Knaepkens	et	al.,	2006;	Tummers	et	al.,	2016;	

Belo	et	al.,	2021)	et	il	en	existe	de	nombreux	types	(par	ex.	échelle	à	poissons,	écluse	à	

poissons,	ascenseur	à	poissons)	(Larinier	and	Marmulla,	2004).	Cependant,	leur	efficacité	
semble	faible	et	controversée,	et	est	dépendante	de	nombreux	facteurs	comme	l’ordre	des	

poissons	(par	ex.	salmoniforme,	cypriniforme),	le	type	de	passe	à	poissons	et	sa	longueur	

(Noonan	et	al.,	2012).	De	manière	générale,	les	passes	à	poissons	ne	sont	envisageables	

que	pour	les	barrages	de	petite	et	moyenne	taille.	Par	exemple	en	Espagne,	moins	de	2%	

des	grands	barrages	sont	équipés	de	passes	à	poissons	(Horváth	and	Municio,	1998).	
	

Dans	le	plan	de	rétablissement	d'urgence	de	la	biodiversité	d'eau	douce	proposé	par	

Tickner	et	al.,	2020,	la	première	action	concerne	la	gestion	des	débits	de	l’eau.	En	effet,	les	

relâchés	 brutaux	 de	 l’eau	 turbinée	 (appelés	 «	hydropeaking	 »)	 en	 aval	 du	 barrage	

impactent	les	poissons	(par	ex.	Oncorhynchus	mykiss)	(Korman	and	Campana,	2009)	et	les	
macroinvertébrés	 (Lauters	 et	 al.,	 1996;	 Abernethy	 et	 al.,	 2021).	 Les	 impacts	 de	 ces	

relâchés	 brutaux	 peuvent	 être	 atténués	 par	 une	 gestion	 du	 débit,	 de	 la	 fréquence,	 de	

l’amplitude,	mais	aussi	par	l’installation	d’un	bassin	de	rétention,	ou	de	canaux	latéraux	

en	 aval	 du	 barrage	 (Greimel	 et	 al.,	 2015).	 De	 plus,	 l’instauration	 d’un	 débit	minimum	

réservé	 en	 aval	 permettrait	 d’atténuer	 les	 altérations	 hydrologiques	 induit	 par	 le	

fonctionnement	du	barrage	(Mezger	et	al.,	2021).	
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4.2. Reconstituer des habitats rivulaires 

4.2.1. La végétalisation des berges 
 
Les	 fluctuations	 répétées	du	niveau	d’eau	dans	 les	 réservoirs	génèrent	 souvent	une	

instabilité	 des	 berges	 et	 une	 inaccessibilité	 ou	 dégradation	 des	 habitats	 rivulaires.	 La	

gestion	des	fluctuations	du	niveau	d’eau	au	sein	même	du	réservoir	pourrait	mitiger	la	

majorité	 de	 ces	 impacts	 (Trussart	 et	 al.,	 2002).	 Cette	méthode	 serait	 particulièrement	

efficace	si	elle	est	réalisée	pendant	les	périodes	écologiques	sensibles	(par	ex.	printemps,	

été)	puisque	cela	permettrait	un	accès	et	une	disponibilité	des	habitats	rivulaires	pour	la	

faune	 aquatique.	 	 Cependant	 la	 gestion	 du	 niveau	 d’eau	 nécessite	 une	 réduction	 de	

l’utilisation	 de	 la	 ressource	 en	 eau	 (ou	 une	 augmentation	 des	 débits	 entrants)	 ce	 qui	

pourrait	 générer	 des	 conflits	 avec	 les	 usages	 du	 réservoir	 (par	 ex.	 production	

d'hydroélectricité,	 prélèvements	 d'eau).	 Ainsi,	 le	 contrôle	 de	 l’érosion	 ou	 la	

revégétalisation	des	berges	pourraient	être	des	solutions	de	mitigation	afin	d’améliorer	

la	qualité	des	rives	et	des	habitats	peu	profonds	(Halleraker	et	al.,	2016).	Cependant,	la	
renaturation	des	rives	nécessite	un	diagnostic	complet	du	milieu	avec	le	choix	d’espèces	

appropriées	en	fonction	de	la	typologie	du	lac	(par	ex.	retenue	hydroélectrique,	retenue	

collinaire),	de	la	fréquence	du	marnage	(par	ex.	journalier,	saisonnier,	interannuelle)	et	

de	la	typologie	des	berges	(par	ex.	type	de	substrat,	pente)	(Fraissé,	1999).	Par	exemple,	
les	 espèces	Cynodon	dactylon,	Arundinella	anomala	 et	Salix	 variegata	 sont	des	espèces	
adaptées	à	la	végétalisation	des	zones	soumises	aux	fluctuations	de	niveau	d’eau	dans	le	

réservoir	Three	Gorges	Dam	puisqu’elles	peuvent	 résister	à	des	périodes	d’inondation	

relativement	 longues	 (120-180	 jours)	 (Ye	 and	 Zeng,	 2013;	 Peng	 et	 al.,	 2014).	 La	

carmantine	 d'Amérique	 (Justicia	 americana)	 est	 également	 une	 espèce	 adaptée	 à	 la	
revégétalisation	des	berges	des	réservoirs,	à	condition	que	les	périodes	d’inondation	ne	

dépassent	pas	4	semaines	et	8	semaines	d’assèchement	(Strakosh	et	al.,	2005).		

	

Toutes	 ces	 informations	 suggèrent	 que	 certaines	 plantes	 hélophytes	 sont	 capables	 de	

supporter	 soit	des	 inondations	 soit	des	assèchements	de	 longue	durée	mais	elles	 sont	

rarement	résistantes	pour	les	deux	conditions	(Tab.	2).	De	plus,	aucunes	études	ne	se	sont	

intéressées	 à	 la	 résistance	 simultanée	 à	 un	 assèchement	 de	 longue	 durée	 et	 à	 une	

exposition	au	gel	pour	la	revégétalisation	des	réservoirs	en	climat	froid	ou	tempéré.	Par	

conséquent,	 le	choix	des	espèces	pour	la	revégétalisation	des	berges	des	réservoirs	est	

complexe,	et	cette	méthode	de	mitigation	semblerait	être	particulièrement	efficace	pour	

les	 réservoirs	 dont	 les	 fluctuations	 du	 niveau	 d’eau	 sont	 modérées	 en	 amplitude	 et	

fréquence.	 Enfin,	 le	 temps	 de	 croissance	 et	 de	 colonisation	 de	 la	 végétation	 pourrait	

prendre	énormément	de	temps.	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	



[38]	

	

Tableau	2	:	Tableau	récapitulatif	des	caractéristiques	écologiques	(préférences	

écologiques,	résistance	à	la	contrainte)	de	dix	espèces	d’hélophytes.	Tableau	tiré	du	

Guide	méthodologique	des	agences	de	l’eau	n°6	(Fraissé,	1999).	

	

	

4.2.2. Les habitats artificiels fixes 
	

Les	habitats	artificiels	fixes	(appelés	couramment	récifs	artificiels)	étaient	utilisés	à	la	

base	pour	concentrer	les	poissons	pour	la	pêche	de	loisir	(Prince	et	al.,	1979),	mais	depuis	

quelques	décennies,	 les	gestionnaires	ont	déployé	ce	type	de	structure	dans	 les	 lacs	et	

réservoirs,	pour	entre	autre	fournir	des	habitats	de	fraie,	de	repos	ou	de	nurserie	(par	ex.	

aux	 États-Unis,	 Tugend	 et	 al.,	 2002).	 En	 effet,	 des	 études	 ont	 montré	 l’efficacité	 des	
habitats	artificiels	fixes	à	fournir	des	habitats	refuges	(par	ex.	pour	les	poissons	Santos	et	

al.,	2008	;	 le	zooplancton	Schou	et	al.,	2009;	les	macroinvertébrés	Boll	et	al.,	2012),	de	
nurserie	pour	 les	alevins	de	poissons	(Petering	and	 Johnson,	1991)	ou	encore	de	 fraie	

pour	 différentes	 espèces	 (par	 ex.	 pour	 Perca	 fluviatilis	 Pedicillo	 et	 al.,	 2008;	 pour	
Salvelinus	 namaycush	Marsden	 et	 al.,	 2016).	 Par	 exemple,	 Zalewski	 and	 Frankiewicz	
(2002)	ont	montré	que	des	branches	de	différents	arbres	(épicéa,	pin,	genévrier,	bouleau)	

placées	en	zone	 littorale	pouvaient	compenser	 le	manque	de	macrophytes	 littoraux	en	

procurant	 des	 substrats	 de	 ponte	 pour	 le	 Gardon	 (Rutilus	 rutilis)	 et	 la	 Perche	 (Perca	
fluviatilis)	dans	le	réservoir	Sulejo	en	Pologne.	Afin	de	concevoir	un	habitat	artificiel	de	
fraie	 optimal	 pour	 l’espèce	 ou	 les	 espèces	 cibles,	 il	 est	 nécessaire	 de	 connaitre	 les	

caractéristiques	de	reproduction	de	celle(s)-ci.	Ainsi,	Marenkov	and	Fedonenko	(2016)	

ont	recensé	plusieurs	conceptions	d’habitats	artificiels	de	fraie	en	fonction	des	espèces,	
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avec	 par	 exemple	 différents	 substrat	 (par	 ex.	 sable,	 bloc,	 plante),	 différentes	 zones	

d’installation	 (par	 ex.	 zone	 littorale,	 zone	 pélagique)	 et	 profondeurs.	 Par	 exemple,	 les	

structures	artificielles	peuvent	être	composées	de	branches	ou	racines	(par	ex.	pour	les	

espèces	phytophiles,	Fig.	7A)	et	placées	sur	le	fond	(par	ex.	pour	le	Sandre,	Fig.	7B)	ou	

entre	deux	eaux	(Fig.	7C).	

	

Finalement,	 les	études	ont	montré	que	les	habitats	artificiels	fixes	pouvaient	fournir	

des	 habitats	 fonctionnels,	 que	 ce	 soit	 pour	 les	 poissons,	 les	 macroinvertébrés	 ou	 le	

zooplancton.	 Cependant	 ces	 études	 ont	 été	 réalisées	 dans	 des	 réservoirs	 peu	 ou	 pas	

marnants.	Ainsi,	l’efficacité	des	habitats	artificiels	fixes	dans	des	retenues	dont	le	marnage	

est	important	pourrait	être	très	limitée.	Par	exemple,	dans	l’étude	de	Santos	et	al.	(2011),	

la	profondeur	des	habitats	artificiels	fixes	a	dû	être	ajustée	trois	fois	durant	l’expérience	

à	cause	des	fluctuations	du	niveau	d’eau.	Par	conséquent,	les	auteurs	ont	suggéré	que	les	

habitats	artificiels	devaient	être	«	auto-adaptables	»	pour	être	totalement	efficaces	dans	

divers	scénarios	de	fluctuations.	

Figure	7	:	Esquisses	de	la	conception	d’habitats	artificiels	fixes.	(A)	Frayère	à	cadre	avec	

racines	de	plantes	comme	support	de	ponte	;(	B)	Frayères	benthiques	pour	le	sandre	en	

nylon	ou	substrat	naturel	;	(C)	Frayère	entre	deux	eaux.	Illustrations	tirées	de	l’article	

Ways	of	optimization	of	breeding	conditions	of	fish	by	using	artificial	spawning	grounds	

(Marenkov	and	Fedonenko,	2016).	

4.2.3. Les habitats artificiels flottants 
 
Les	mesures	d’atténuation	décrites	précédemment	ne	sont	pas	toujours	compatibles	

avec	les	contraintes	d’usages	(par	ex.	la	gestion	du	niveau	d’eau	selon	la	phénologie	de	la	

biodiversité	 dans	 une	 retenue	 hydroélectrique)	 voire	 inefficaces	 lorsque	 le	 marnage	

artificiel	 est	 très	 important	 (par	 ex.	 revégétalisation	des	berges,	 installation	d’habitats	

artificiels	fixes).	Ainsi,	depuis	quelques	années,	il	existe	une	convergence	d’idée	autour	de	

l’installation	d’îles	artificielles	flottantes	(AFI)	dans	le	monde	(par	ex.	en	Asie	Nakamura	

and	Shimatani,	1997	;	aux	États-Unis	:	Abella	et	al.,	2013a;	2013b	;	en	Europe	:	Halleraker	
et	al.,	2016),	qui	permettraient	d’offrir	des	habitats	fonctionnels	constamment	accessibles	
pour	la	biodiversité,	tout	en	conservant	les	usages	du	réservoir.	Par	ailleurs,	cette	idée	
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semble	 adaptable	 à	 d’autres	milieux	puisqu’une	 thèse	 récente	 vient	 d’être	publiée	 sur	

l’utilisation	d’îles	artificielles	flottantes	pour	la	création	d’habitats	en	milieu	marin	(Ware,	

2020).	 Il	 existe	 une	 multitude	 de	 schémas	 ou	 illustrations	 d’AFIs	 dont	 la	 conception	

présente	des	formes	très	différentes	(par	ex.	carré,	ronde,	rectangulaire)	et	des	matériaux	

de	nature	différente	(par	ex.	naturels	ou	synthétiques)	(Fig.	8).	La	conception	des	amarres	

suscite	également	de	nombreuses	réflexions	puisqu’elles	doivent	être	conçues	en	fonction	

de	l’amplitude	du	marnage,	de	la	nature	du	sol	et	de	la	profondeur	du	milieu.	

	

 
Figure	8	:	Esquisses	de	conception	d’îles	artificielles	flottantes.	Illustrations	tirées	du	

rapport	Floating	Wetlands	Design	Investigations	(Abella	et	al.,	2013b).	

	

A	l’origine,	 les	îles	artificielles	végétalisées	ont	été	conçues	et	largement	utilisées	en	

Asie	à	partir	des	années	1970	pour	 le	traitement	des	eaux	usées	ou	pour	 lutter	contre	

l’eutrophisation	(Yeh	et	al.,	2015;	Pavlineri	et	al.,	2016;	Chang	et	al.,	2017).	De	plus,	elles	

ont	été	massivement	utilisées	en	Grande-Bretagne	afin	de	créer	des	sites	de	nidification	

pour	différentes	espèces	d’oiseaux	(par	ex.	les	Sternes)	(Burgess	and	Hirons,	1992).	Les	

prémices	de	l’utilisation	de	ces	structures	en	tant	que	frayères	artificielles	flottantes	pour	

les	poissons,	pourraient	remonter	aux	années	50-60	dans	 le	réservoir	Volga	en	Russie	

(Fig.	9)	(Nikolskiy,	1963	in	Marenkov	and	Fedonenko,	2016).	Ensuite,	Gillet	(1989)	a	initié	

une	importante	étude	sur	les	frayères	artificielles	flottantes	dans	un	réservoir	Jurassien	

et	deux	lacs	naturels	Alpins.	Cette	étude	novatrice	a	permis	d’apporter	des	informations	

importantes	sur	 l’utilisation	de	 frayères	artificielles	 flottantes	puisqu’il	a	 testé	à	 la	 fois	

plusieurs	profondeurs	(surface,	entre	deux	eaux),	différentes	distances	de	la	berge,	types	

d’ancrage	et	types	de	substrat	(c.à.d.	naturels	et	artificiels)	durant	plusieurs	années.	En	

effet,	 les	 résultats	 de	 cette	 étude	 ont	 montré	 que	 plusieurs	 espèces	 (Gardon,	 Perche,	

Brème	 et	 Brochet)	 sont	 venus	 frayer	 sur	 les	 structures,	 avec	 des	 densités	 d’œufs	

supérieures	à	plusieurs	centaines	au	m².	Les	substrats	naturels	type	branches	d’épicéa	et	

de	genévrier	sont	les	plus	attractifs	et	les	taux	de	survie	des	œufs	étaient	supérieur	à	80%.	

Plus	 récemment,	 la	Maison	wallonne	de	 la	pêche	ASBL	a	 testé	pendant	quatre	 années	

l’utilisation	de	frayères	artificielles	flottantes	pour	favoriser	la	reproduction	des	poissons	

phytophiles,	 en	 particulier	 le	 Brochet	 (Esox	 lucius),	 dans	 des	 retenues	 soumis	 à	 un	
marnage	artificiel.	Lors	de	la	première	année	d’installation,	seul	le	Gardon	(Rutilus	rutilus)	
est	venu	frayer	sur	les	structures	puisque	le	niveau	d’eau	exceptionnellement	haut,	aurait	
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permis	aux	autres	espèces	de	frayer	sur	les	rives	(Nemry	et	al.,	2007).	Durant	les	trois	

années	suivantes,	4	espèces	(Gardon,	Perche,	Brochet,	Carpe)	sont	venues	frayer	sur	les	

structures	artificielles	flottantes	(Tomson	et	al.,	2010	;	Dumonceau	and	Gilles,	2012).	Ces	
résultats	mettent	en	évidence	que	 les	schémas	de	 fraie	 interannuels	sur	 les	structures	

artificielles	 flottantes	 sont	 très	 différents,	 et	 dépendent	 des	 conditions	

environnementales,	notamment	de	l’accès	aux	habitats	rivulaires	naturels.	Cependant,	les	

différentes	études	ont	mentionné	une	problématique	importante	de	colmatage	rapide	des	

structures	 qui	 pourraient	 réduire	 drastiquement	 leur	 efficacité	 au	 fil	 du	 temps.	 Enfin,	

quelques	études	se	sont	intéressées	à	l’attractivité	des	îles	artificielles	flottantes	pour	les	

macroinvertébrés.	Par	exemple,	Huang	et	 al.	 (2017)	ont	observé	que	 les	AFI	 installées	
dans	 l’estuaire	 du	 fleuve	 Yangtze	 pouvaient	 concentrer	 une	 importante	 diversité	 et	

densité	 de	 macroinvertébrés.	 Dans	 le	 lac	 Kasumigaura,	 Nakamura	 et	 al.	 (1970)	 ont	
observé	que	la	densité	de	macroinvertébrés	étaient	largement	supérieures	dans	les	AFI	

que	 dans	 les	 sédiments	 dégradés	 des	 stations	 contrôles.	 Enfin,	 Prashant	 and	 Billore	
(2020)	ont	pu	recenser	19	taxons	répartis	dans	14	familles	sur	une	AFI	installée	sur	la	
rivière	Kshipra,	grâce	à	la	disponibilité	de	micro	habitats	complexes	qui	a	permis	d’attirer	

une	diversité	de	taxons	présentant	des	traits	écologiques	très	différents.	

	

Malgré	 l’intérêt	 potentiel	 de	 tels	 habitats	 flottants,	 il	 existe	 très	 peu	 d’études	 qui	

s’intéressent	à	leur	efficacité	écologique	face	au	marnage	des	retenues	et	il	s’agit	le	plus	

souvent	de	littérature	grise.	De	plus,	les	structures	utilisées	étaient	souvent	de	simples	

tapis	 de	 végétation	 naturelle	 ou	 artificielle	 qui	 ne	 permettaient	 pas	 de	 créer	 un	

environnement	complexe	proposant	tous	les	types	d’habitats	fonctionnels	(par	ex.	refuge-

nurserie,	zone	de	repos,	zone	d’alimentation)	nécessaires	à	la	faune	aquatique		

	

  
Figure	9	:	Dessin	d’une	frayère	à	cadre	flottant	pour	les	espèces	phytophiles.	

Illustration	de	Nikolskiy	(1963)	tirée	de	l’article	Ways	of	optimization	of	breeding	

conditions	of	fish	by	using	artificial	spawning	grounds	(Marenkov	and	Fedonenko,	2016	

	

5.  Objectifs scientifiques et organisation de l’étude 
 
La	littérature	et	les	connaissances	scientifiques	restent	très	maigres	sur	l'efficacité	et	

le	 potentiel	 des	 îles	 artificielles	 flottantes	 à	 fournir	 des	 habitats	 fonctionnels	 à	 la	

macrofaune	 aquatique	 et	 à	 mitiger	 certains	 impacts	 anthropiques	 (marnage	 artificiel,	

artificialisation	des	rives).	De	plus,	les	structures	utilisées	dans	les	différentes	études	ne	

prenaient	en	compte	que	la	fonction	de	reproduction	pour	les	poissons,	ou	la	fonction	de	

refuge	pour	les	macroinvertébrés.	En	outre,	à	ce	jour,	aucune	étude	n’a	essayé	d’intégrer	

à	une	structure	flottante,	toutes	les	composantes	d’une	zone	littorale	naturelle	(par	ex.	un	
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sol,	 des	 macrophytes,	 différentes	 profondeurs)	 afin	 de	 fournir	 tous	 les	 habitats	

fonctionnels	 de	 reproduction,	 d’alimentation,	 de	 refuge-nurserie	 nécessaires	 à	 la	

macrofaune	 aquatique.	 C’est	 dans	 ce	 contexte	 que	 le	 projet	 UROS	 est	 né	 en	 2016.	 Il	

s’appuie	 sur	 une	 collaboration	 entre	 le	 Pôle	 R&D	 ECLA	 «	 Ecosystèmes	 lacustres	»	

(regroupant	l’Office	Français	de	la	Biodiversité	–	OFB,	l’Institut	Nationale	de	la	Recherche	

pour	l’Agriculture,	l’Alimentation	et	l’Environnement	–	INRAE,	et	l’Université	Savoie	Mont	

Blanc	–	USMB)	et	la	société	ECOCEAN.	L’idée	était	de	concevoir	et	de	tester	l’efficacité	de	

Zones	 Littorales	 Flottantes	 artificielles	 (dénommée	 ci-après	 FLOLIZs)	 pour	 concilier	

usages	et	biodiversité	dans	les	écosystèmes	lacustres	marnants.	Cette	collaboration	a	été	

renforcée	 par	 la	 mise	 en	 place	 d’une	 Convention	 Industrielle	 de	 Formation	 par	 la	

REcherche	 (CIFRE)	 avec	 l’Association	 Nationale	 de	 la	 Recherche	 et	 de	 la	 Technologie	

(ANRT)	(Fig.	10).		L’hypothèse	faite	par	l’équipe	projet	était	que	l’implantation	de	FLOLIZs	

au	sein	d’écosystèmes	lacustres	altérés	par	un	marnage	artificiel	permettrait	de	soutenir	

la	biodiversité.	En	effet,	ces	structures	pourraient	offrir	à	la	macrofaune	aquatique,	des	

habitats	 fonctionnels	 de	 substitution	 constamment	 accessibles	 quelle	 que	 soit	 les	

conditions	environnementales.	Pour	tester	cette	hypothèse,	3	prototypes	de	FLOLIZ	de	

70m²	ont	été	développés	et	installés	en	septembre	2018	sur	la	retenue	de	Serre-Ponçon	

pour	 une	 durée	minimale	 de	 5	 ans.	 La	 retenue	 de	 Serre-Ponçon	 a	 été	 choisie	 car	 elle	

présentait	de	nombreux	avantages	:	

	

- Des	 conditions	de	marnage	 extrême	en	 amplitude	 (~30m	moyen	 annuel)	 et	 en	

fréquence	qui	permettaient	de	tester	la	résistance	et	l’efficacité	des	FLOLIZs	dans	

des	conditions	extrêmes,	facilement	adaptables	ensuite	à	d’autres	contextes.		

	

- Des	gestionnaires	locaux	impliqués	depuis	plusieurs	années	dans	la	recherche	de	

solutions	contre	les	effets	du	marnage.	

	

- Des	 informations	 sur	 les	 compartiments	 biotiques	 (peu	 d’espèces	 invasives)	 et	

abiotiques	(bonne	qualité	d’eau)	grâce	aux	suivis	physico-chimiques	et	biologiques	

réalisés	depuis	les	années	70.	

	

 

 
Figure	10	:	Illustration	schématique	de	la	Convention	Industrielle	de	Formation	par	la	

Recherche	(CIFRE)	mise	en	place	entre	les	différents	acteurs	du	projet	UROS.	
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L’objectif	 principal	 de	 ce	 travail	 de	 thèse	 était	 d’évaluer	 l’apport	 écologique	 de	 telles	

structures	dans	un	contexte	d’écosystème	fortement	marnant.	Les	 travaux	réalisés	ont	

essentiellement	 consisté	 à	 suivre	 la	 macrofaune	 aquatique,	 en	 particulier	 les	

communautés	de	poissons	et	de	macroinvertébrés	benthiques,	au	sein	des	FLOLIZs	et	sur	

des	zones	littorales	«	naturelles	»	de	la	retenue.	La	biodiversité	terrestre	et	amphibie	a	été	

recensée	 tout	 au	 long	 de	 ces	 travaux	 de	 thèse	 mais	 n’a	 pas	 fait	 l’objet	 d’un	 suivi	

scientifique	 (Annexe	 1).	 En	 s’appuyant	 sur	 les	 résultats	 obtenus	 et	 la	 littérature,	 des	

propositions	d’améliorations	pour	maximiser	 la	 fonctionnalité	écologique	des	FLOLIZs	

ont	également	été	recherchées	dans	le	but	de	concevoir	une	architecture	finale	avec	 la	

meilleure	optimisation	entre	le	coût	financier	et	l’efficacité	écologique.	Par	conséquent,	

de	nombreuses	expérimentations	et	analyses	ont	été	mises	en	œuvre	afin	de	répondre	à	

trois	grandes	questions	:		

	

1. Les	FLOLIZs	sont-elles	exploitées	par	les	macroinvertébrés	et	les	poissons,	et	si	
oui	pour	soutenir	quelles	fonctions	?	

	

2. Les	FLOLIZs	permettent-elles	aux	communautés	d’invertébrés	et	de	poissons	de	
mieux	résister	aux	contraintes	du	marnage	?	

	

3. Quelles	sont	les	améliorations	techniques	possibles	afin	d’augmenter	l’efficacité	
écologique	des	FLOLIZs	?	

	

Ce	manuscrit	rédigé	autour	de	ces	questions	majeures	se	décline	en	six	chapitres	:		

	

Chapitre	I	–	Ce	chapitre	présente	en	détail	les	grandes	caractéristiques	de	la	
retenue	 de	 Serre-Ponçon	 avec	 un	 accent	 sur	 son	 fonctionnement	 et	 les	 projets	 de	

mitigation	déjà	réalisés	par	les	gestionnaires.	Enfin,	ce	chapitre	est	clôturé	par	une	partie	

traitant	 de	 la	 sélection	 des	 stations	 expérimentales	 au	 sein	 de	 la	 retenue,	 qui	 seront	

utilisées	dans	les	chapitres	suivants.	
	

Chapitre	II	–	Ce	second	chapitre	décrit	la	genèse	du	projet	UROS,	depuis	l’idée	
innovante,	en	passant	par	la	phase	de	conception	et	jusqu’à	l’étape	finale	de	mise	en	eau	

des	structures	flottantes.		La	fin	de	ce	chapitre	a	été	consacrée	entièrement	aux	méthodes	

de	végétalisation	des	structures	flottantes	et	à	leurs	résultats.	
	

Chapitre	III	–	Ce	troisième	chapitre	décrit	l’environnement	physico-chimique	
des	stations	expérimentales	sélectionnées	(Chapitre	I)	ainsi	que	des	FLOLIZs	(Chapitre	II)	

à	partir	de	différents	protocoles	utilisés.		
	

Chapitre	IV	–	Ce	quatrième	chapitre	a	été	consacré	à	l’étude	de	la	colonisation	
des	 communautés	 de	 macroinvertébrés	 (en	 termes	 d’abondance,	 de	 diversité	

taxonomique	et	fonctionnelle)	dans	les	FLOLIZs	et	sur	les	rives	naturelles	de	la	retenue.	
	

Chapitre	 V	 –	 Ce	 cinquième	 chapitre	 concerne	 la	 fréquentation	 des	
communautés	piscicoles	dans	les	FLOLIZs	et	sur	les	rives	naturelles	de	la	retenue,	et	dont	

l’accent	a	été	mis	sur	les	principales	fonctions	recherchées	par	les	différentes	espèces	et	

stades	au	sein	des	FLOLIZs.	
 

Chapitre	VI	–	Ce	dernier	chapitre	discutent	des	grands	résultats	de	la	thèse	
et	des	perspectives	de	recherche	et	d’application	possibles,	dans	le	but	de	proposer	des	

améliorations	 et	 des	 innovations	 à	 intégrer	 dans	 la	 nouvelle	 conception	 de	 la	 FLOLIZ	

finale.	Pour	finir,	avec	le	recul	du	travail	réalisé,	des	limites	y	sont	détaillées.	
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CHAPITRE I - LA RETENUE DE SERRE-PONÇON 
COMME SITE D’ETUDE. 

 

 
Figure	1	:	Photographie	de	la	partie	aval	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon	avec	la	branche	

Ubaye	(gauche)	et	Durance	(droite).	©R.	CONRAUD	
	

1.  Caractéristiques générales 
	

La	retenue	de	Serre-Ponçon	(Fig.	1)	est	située	dans	le	sud-est	de	la	France	à	la	frontière	

des	départements	des	Hautes-Alpes	(05)	et	des	Alpes-de-Haute-Provence	(04)	(Fig.	2A)	

sur	le	bassin	versant	de	la	Durance	dont	la	superficie	est	d’environ	14200	km²	(Fig.	2B).	

Elle	est	l’une	des	plus	grandes	retenues	hydroélectriques	de	France	métropolitaine	avec	

une	surface	de	28km²	(20	km	de	long	et	3	km	de	large	à	son	maximum)	et	un	volume	de	

1272	millions	de	m3	à	la	côte	maximale	de	780m	selon	le	Nivellement	Général	de	la	France	

(NGF).	La	profondeur	moyenne	est	de	72m	et	la	profondeur	maximale	atteint	110m	au	

pied	du	barrage.	Le	bassin	versant	est	de	 type	montagnard	ce	qui	engendre	un	apport	

conséquent	 de	matériaux	 grossiers	mais	 aussi	 de	 particules	 fines	 qui	 proviennent	 de	

l’altération	des	marnes	et	des	schistes	pour	la	Durance	et	des	calcschistes	et	terres	noires	

pour	 la	branche	Ubaye	(Chappaz	et	al.,	2009).	De	par	sa	position	géographique,	Serre-

Ponçon	 bénéficie	 d’un	 régime	 climatique	 de	 type	 subalpin	 avec	 des	 influences	

méditerranéennes	 (Blanchard,	 1920).	 L’environnement	montagneux	 et	 les	 amplitudes	

thermiques	marquées	entre	le	jour	et	la	nuit	dès	le	mois	de	mai	favorisent	l’apparition	

quasi	quotidiennes	de	brises	thermiques	Ouest/Sud-Ouestf	.	

	

	

	
f	https://www.cna-embrun.com	
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Figure	2	:	Localisation	géographique	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon.	(A)	En	France	

métropolitaine	;	(B)	Dans	le	Bassin	Versant	de	la	Durance.		Figure	tirée	du	site	internet	

du	Syndicat	Mixte	d’Aménagement	de	la	Vallée	de	la	Durance	(SMAVD).	

1.1. Usages et fonctionnement  
 
Le	barrage	de	Serre-Ponçon	a	été	construit	en	1959	et	la	retenue	a	été	complètement	

mise	 en	 eau	 en	 1961.	 Son	 exploitation	 a	 été	 cédée	 à	 EDF	 par	 la	 loi	 n°55-6	 «	Loi	

d’aménagement	de	Serre-Ponçon	et	de	 la	Basse	Durance	»	publiée	en	 janvier	1955.		La	

puissance	du	barrage	hydroélectrique	de	380	MW	permet	une	production	annuelle	de	700	

GWh,	 soit	approximativement	 la	 consommation	du	département	des	Hautes-Alpesg.	 La	

retenue	permet	également	le	contrôle	des	crues	de	la	Durance	(longue	de	19	km	en	rive	

gauche)	et	de	l’Ubaye	(longue	de	9km	en	rive	droite).	En	amont,	ces	deux	rivières	font	

respectivement	parties	du	sous-bassin	de	la	Haute-Durance	et	du	sous-bassin	de	l’Ubaye.	

La	Durance	et	l’Ubaye	sont	les	deux	principales	rivières	qui	alimentent	la	retenue	en	eau	

mais	 de	 nombreux	 autres	 tributaires,	 comme	 par	 exemple	 le	 Boscodon	 et	 le	 Réallon,	

participent	également	à	alimenter	la	retenue	en	eau.		Enfin,	la	retenue	assure	un	stockage	

de	 la	 ressource	 en	 eau	 puisque	 près	 de	 200	millions	 de	m3	 par	 an	 sont	 dédiés	 pour	

l’agriculture	 et	 l’eau	 potableh.	 Tous	 ces	 usages,	 en	 particulier	 la	 production	

d’hydroélectricité,	 associés	 à	 un	 temps	 de	 renouvellement	 très	 rapide	 des	 eaux	 en	

seulement	155	 jours	entraînent	de	 fortes	variations	du	niveau	d’eau	 (Fig.	3,	Fig.	4)	de	

l’automne	au	printemps.	En	période	estivale,	la	retenue	est	un	lieu	touristique	très	prisé	

proposant	 de	 nombreuses	 activités	 récréatives	 (navigation,	 sports	 nautiques).	 En	

conséquence,	 une	 gestion	 hydraulique	 particulière	 en	 relation	 avec	 le	 tourisme	 a	 été	

convenue	avec	le	maintien	d’une	cote	minimale	de	775m	NGF,	proche	de	la	cote	maximale	

d’exploitation,	entre	le	1er	juillet	et	le	31	août.	Cette	cote	minimale	peut	être	atteinte	grâce	

à	 la	 fonte	 des	 neiges	 et	 à	 la	 réduction	 de	 la	 production	 d’hydroélectricité	 à	 la	 fin	 du	

	
g		h	http://www.smadesep.com/cms/index.php/le-lac-destination-nautique-2/presentation/un-ouvrage-a-but-multiple/	
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printemps	 qui	 remplissent	 le	 réservoir.	 Le	 fonctionnement	 du	 barrage	 étant	 lié	 à	 la	

demande	énergétique,	le	marnage	inter	annuel	est	très	irrégulier	mais	il	était	de	29.1m	en	

moyenne	[18m	;	49m]	entre	2017	et	2021	(Fig.	4).	Le	record	du	niveau	le	plus	bas	a	été	

observé	 en	 avril	 2018	 avec	 une	 cote	 à	 731m	NGF	 soit	 49m	de	marnage.	 Ainsi	 la	 cote	

minimale	d’exploitation	 à	722m	NGF	 (soit	 un	marnage	de	58m)	n’a	 encore	 jamais	 été	

atteinte.	

 

 
Figure	3	:	Photographies	d’une	baie	expérimentale	en	hiver	(haut)	et	en	été	(bas).	Le	

repère	780m	permet	de	mettre	en	évidence	l’amplitude	du	marnage	saisonnier.		

©Projet	UROS	
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Figure	4	:	Variations	journalières	du	niveau	d’eau	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon	pour	

les	années	2017	à	2021.	Données	journalières	issues	des	relevés	d’Electricité	De	France	

(EDF).	

1.2. Suivis hydro-biologiques du système 
 
A	la	demande	des	gestionnaires	de	la	retenue	(c.à.d.	le	Syndicat	Mixte	d’Aménagement	

et	de	Développement	de	Serre-Ponçon,	SMADESEP),	quatre	études	hydro-biologiques	ont	

été	 réalisées	 entre	1978	et	2007	afin	d’améliorer	 les	 connaissances	d’un	point	de	 vue	

physico-chimique	 et	 biologique	 du	 système	 (phytoplancton,	 zooplancton,	 ichtyofaune)	

(Chappaz	 et	 al.,	 2009).	 En	 particulier,	 l’évolution	 du	 peuplement	 piscicole	 est	 suivie	

depuis	les	années	70.	Le	peuplement	originel	était	composé	d’espèces	rhéophiles	(Truite,	

Barbeau,	Toxostome,	Chevesne,	Vandoise,	Blageon,	Chabot).	Cependant,	la	communauté	

a	 été	 rapidement	 modifiée	 par	 la	 création	 de	 la	 retenue	 et	 par	 l’introduction	 de	

nombreuses	 espèces	 halieutiques	 en	 1970	 et	 1978	 (Carpe,	 Goujon,	 Gardon,	 Rotengle,	

Tanche,	Perche,	Brème,	Ablette,	Corégone,	Brochet,	Omble)	amenant	à	une	communauté	

de	type	limnophile	(Tab.	1).	De	plus,	la	retenue	de	Serre-Ponçon	fait	partie	depuis	2007	

du	 réseau	de	 contrôle	de	 surveillance	 (RCS)	mis	 en	place	par	 la	Directive	 européenne	

Cadre	 sur	 l’Eau	 (DCE	 2000/60/CE).	 Par	 conséquent,	 trois	 investigations	 physico-

chimiques	 ont	 été	 réalisées	 en	 2007,	 2013	 et	 2019,	 ainsi	 que	 deux	 investigations	

écologiques	 intermédiaires	 en	 2016	 (compartiment	 phytoplanctonique)	 et	 en	 2017	

(compartiment	piscicole).	Les	derniers	rapports	de	surveillance	de	la	retenue	de	Serre-

Ponçon	ont	permis	de	conclure	au	bon	état	écologique	du	systèmei.	

	

	

	

	

	
i	https://www.rhone-mediterranee.eaufrance.fr/surveillance-des-eaux/qualite-des-plans-deau/etat-des-plans-deau	
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Tableau	1	:	Evolution	du	peuplement	piscicole	de	la	Durance	et	de	l’Ubaye	au	droit	de	

la	retenue	de	Serre-Ponçon	entre	1935	et	2007	(Source	:	IVème	étude	hydro-biologique	

de	la	retenue	de	Serre-Ponçon,	Chappaz	et	al.,	2009).	Les	espèces	surlignées	en	jaune	

correspondent	aux	espèces	originelles	de	la	Durance	et	de	l’Ubaye.		
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1.3. Etudes et projets mis en place dans la retenue 

1.3.1. Projets d’atténuation 
 
Le	 marnage	 artificiel	 important	 induit	 par	 les	 usages	 de	 la	 retenue	 engendre	 une	

homogénéisation	importante	des	rives	avec	des	habitats	très	minéraux	et	dépourvues	de	

macrophytes,	 en	 particulier	 dans	 la	 partie	 aval	 (Fig.	 5).	 En	 effet,	 les	 seuls	 herbiers	

(constitués	principalement	de	Rorippa	sylvestris)	(Fig.	6)	disponibles	pour	la	reproduction	
des	espèces	phytophiles,	sont	localisés	dans	la	partie	amont	et	sont	immergés	seulement	

lorsque	 la	 cote	 est	 entre	 770m	 et	 780m	 NGF.	 Par	 conséquent,	 les	 herbiers	 ne	 sont	

accessibles	que	très	tardivement	pour	les	poissons,	c’est-à-dire	à	partir	de	fin	mai	voire	

mi-juin	en	fonction	des	années	(Fig.	4).		

	

 
Figure	5	:	Photographie	d’une	partie	de	la	rive	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon.	Cette	

photographie	atteste	de	l’homogénéité	et	de	la	minéralité	des	rives.		

	

	
Figure	6	:	Photographie	d’un	herbier	rivulaire	de	Rorippa	sylvestris	dans	une	partie	

amont	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon.	
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Face	à	ce	constat,	les	gestionnaires	de	la	retenue	(le	SMADESEP)	ont	initié	deux	projets	

de	renaturation.	Le	premier	projet,	en	collaboration	avec	la	FDP05,	consistait	à	recréer	

une	zone	humide	artificielle	par	rétention,	en	 installant	deux	boudins	remplis	de	sable	

nommés	Géotubes®	(de	dimension	de	1m	de	haut	pour	1.6m	de	large	et	40m	de	long)	à	

l’horizontale	 sur	 un	 terrassement	 préalablement	 réalisé	 (Fig.	 7)	 (Rapport	 SMADESEP,	

2012a).	Ces	boudins	de	rétention	devaient	retenir	l’eau	issue	du	ruissellement	mais	aussi	

lors	de	la	baisse	du	niveau	d’eau	de	la	retenue	afin	de	recréer	une	zone	humide	(environ	

850m²)	 dans	 laquelle	 une	 végétation	 pourrait	 se	 développer	 et	 former	 une	 frayère	

artificielle.		Ce	projet	de	grande	ampleur	dont	l’idée	était	intéressante	a	malheureusement	

été	un	échec	total	(C.	RAPUC,	com.	pers.)	en	particulier	avec	une	difficulté	importante	de	

mise	 en	œuvre	 (accès	 des	 engins)	 et	 de	 nombreux	 problèmes	 d’installation	 (Rapport	

SMADESEP,	2012b).		

	

 
Figure	7	:	Photographie	de	la	pose	d’un	Géotube®	sur	la	zone	de	terrassement.	

©SMADESEP	
	

Quant	au	second	projet	initié	en	2015	avec	le	CBNA,	il	consistait	à	effectuer	des	essais	

de	végétalisation	des	rives	amont	de	la	retenue	(«	Zone	du	Liou	»,	Fig.	8)	dans	le	but	de	

stabiliser	le	sol	et	de	diminuer	la	problématique	des	vents	de	sable	mais	aussi	de	recréer	

des	habitats	rivulaires	fonctionnels	pour	la	biodiversité	(Rapport	Abdulhak,	2015).	Ainsi,	

les	opérations	ont	consisté	à	végétaliser	4	placettes	expérimentales	de	25m²	à	partir	de	

deux	 espèces	 (Calamagrostis	 epigejos	;	 Rorippa	 sylvestris)	 (Fig.	 9,	 Rapport	 Abdulhak,	
2016).	Ces	placettes	se	trouvaient	entre	la	cote	774m	et	777m	NGF	afin	qu’elle	ne	soit	pas	
immergée	 durant	 une	 période	 trop	 importante	 de	 l’année.	 Durant	 deux	 années,	 ces	

placettes	ont	été	suivies	grâce	à	des	mesures	de	recouvrement,	de	taux	de	survie	et	de	

croissance.	Le	bilan	de	ces	essais	de	végétalisation	était	positif	puisque	les	résultats	ont	

montré	une	survie	 importante	de	 la	végétation	et	un	 taux	de	 recouvrement	en	hausse	

chaque	 année,	 en	particulier	 pour	Rorippa	 sylvestris	 (Fig.	 9,	 Rapport	Abdulhak,	 2018).		
Cependant,	 l’intérêt	 pour	 les	 poissons	 était	 limité	 d’une	 part	 par	 la	 faible	 surface	 de	

végétation	mais	surtout	car	la	végétation	n’était	accessible	qu’à	partir	de	la	cote	774m	soit	

entre	fin	mai	et	fin	juin.		
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Figure	8	:	Images	satellite	de	retenue	de	Serre-Ponçon	avec	localisation	de	la	Zone	du	

Liou	dans	la	partie	amont	(Gauche)	;	(Droite)	Zoom	sur	la	Zone	du	Liou	(X	=	44.547142,	

Y	=	6.478415).	©GoogleEarth	2022	
	

 

 
Figure	9	:	Placette	expérimentale	au	début	de	l’expérience	(gauche)	et	un	an	après	la	

végétalisation	(droite)	par	Rorippa	sylvestris	sur	les	rives	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon.		

1.3.2. Soutien de la population piscicole 
 
Chaque	année,	la	Fédération	de	Pêche	des	Hautes-Alpes	soutient	la	population	piscicole	

de	la	retenue	par	des	empoissonnents	importants.	Les	principales	espèces	relâchées	sont	

le	 Brochet	 (Esox	 lucius),	 la	 Truite	 arc-en-ciel	 (Oncorhynchus	 mykiss),	 le	 Corégone	
(Coregonus	 lavaretus)	 et	 occasionnellement	 certaines	 espèces	 de	 Cyprinidé	 (par	 ex.	 la	
Carpe	 (Cyprinus	 carpio)).	 En	 2019	 et	 2020,	 ce	 n’est	 pas	moins	 de	 200	000	 Truitelles,	
10	000	Brochets	 et	 200	000	Corégones	qui	 ont	 été	déversés	dans	 la	 retenuej.	 Avec	un	

empoissonnement	annuel	important	en	Brochet,	la	Fédération	de	Pêche	des	Hautes-Alpes	

voulait	obtenir	des	informations	sur	l’origine	natale	des	brochets	de	la	retenue	de	Serre-

Ponçon.	Ainsi,	ils	ont	lancé	entre	2017	et	2020	avec	le	SCIMABIO	et	l’IPREM,	une	étude	

sur	les	brochets	à	partir	de	l’analyse	de	leurs	otolithes	(concrétions	calcaires	de	l’oreille	

interne).	Contre	toute	attente,	les	résultats	de	l’étude	ont	montré	que	sur	les	40	brochets	
adultes	analysés,	75%	étaient	issus	d’une	reproduction	naturelle	(Richard	et	al.,	2020).	

Ces	 résultats	 ont	 soulevé	 de	 nombreuses	 questions	 sur	 la	 période	 et	 le	 lieu	 de	

reproduction	du	brochet	dans	la	retenue,	et	l’intérêt	des	repeuplements.	

	

	
j	https://peche-hautes-alpes.com	
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1.4. Sélection des stations expérimentales 
 
Début	 2017,	 3	 réplicas	 de	 stations	 ont	 été	 recherchés	 pour	 installer	 les	 structures	

flottantes,	en	fonction	de	la	similarité	hydromorphologique	de	leurs	zones	littorales.	Pour	

être	à	l’abri	des	effets	du	vent	dominant	qui	souffle	dans	l’axe	principal	de	la	retenue	et	

permettre	un	ancrage	aux	berges	par	deux	côtés,	des	«	baies	»	(ou	«	cornées	»)	ont	été	

choisies	 pour	 l’implantation.	 Enfin,	 les	 stations	 devaient	 être	 plus	 profondes	 que	 le	

marnage	annuel	moyen	(~	30m)	pour	éviter	l’échouage	des	structures	durant	l’hiver.	D’un	

point	de	vue	administratif,	les	structures	devaient	présenter	une	exposition	limitée	aux	

activités	 récréatives	 pour	 limiter	 les	 accidents	 et	 être	 signalées	 par	 des	 bouées	 de	

mouillage	 orange.	 Sur	 la	 base	 de	 tous	 ces	 critères,	 la	 prospection	 des	 stations	 a	 été	

entreprise	vers	la	partie	aval	de	la	retenue	(10A).	En	avril	2017,	une	caractérisation	hydro	

morphologique	 (granulométrie,	 pente,	 type	 d’habitat)	 d’un	 important	 linéaire	 de	 zone	

littorale	a	été	réalisée	avec	les	protocoles	DCE	standardisés	AlBer	(Altération	des	Berges)	

&	Charli	 (Caractérisation	des	habitats	des	 rives	et	du	 littoral)	 (NF	16870)	 (Fig.	11A	et	

11B).	A	la	suite	de	cette	caractérisation,	trois	stations	appelés	«	Baies	expérimentales	»	

(dénommées	BEs	par	 la	 suite)	ont	 été	 finalement	 sélectionnées	dans	 trois	 zones	de	 la	

partie	aval	de	la	retenue.	Après	la	sélection	de	ces	baies	expérimentales,	une	hypothèse	a	

été	 émise	 sur	 le	 fait	 qu’une	 importante	 colonisation	 des	 FLOLIZs	 pourraient	 avoir	 un	

impact	sur	les	communautés	biologiques	à	l’échelle	locale.	Par	conséquent,	des	baies	dites	

«	Baies	témoins	»	(dénommées	BTs	par	la	suite)	se	trouvant	à	proximité	mais	n’étant	pas	

sous	 l’influence	 des	 FLOLIZs	 et	 présentant	 elles	 aussi	 des	 conditions	 hydro	

morphologiques	comparables	ont	été	associées	à	chaque	baie	expérimentale	(Fig.	10B).		

L’ensemble	de	ces	couples	de	stations	est	réparti	sur	deux	grands	secteurs	de	la	zone	aval	

de	la	retenue	avec	deux	couples	sur	la	branche	Durance	(Fig.	10B	:	Zone	1	Glaisoles,	Zone	

2	Lionnets)	et	un	couple	sur	 la	branche	Ubaye	(Fig.	10B	:	Zone	3	Ubaye).	Chaque	zone	

comprend	donc	une	Baie	témoin	et	une	Baie	expérimentale	qui	a	accueilli	une	structure	

flottante	(FLOLIZ)	en	septembre	2018	(Fig.	10B).	Après	la	sélection	des	différentes	baies,	

une	 partie	 de	 la	 zone	 littorale	 dans	 chaque	 baie	 a	 été	 délimité	 afin	 de	 constituer	 les	

stations	d’échantillonnage,	c’est-à-dire	la	zone	dans	laquelle	tous	les	protocoles	allaient	

être	réalisés	(par	ex.	les	prélèvements	macroinvertébrés,	les	pêches	électriques…)	(Fig.	

10C).	Afin	que	les	résultats	soient	comparables	entre	les	baies	et	les	structures	flottantes,	

les	 stations	 d’échantillonnage	 des	 zones	 littorales	 «	naturelles	»	 devaient	 être	 d’une	

superficie	(70	m²)	et	d’une	profondeur	(de	0,5	à	1	m	de	profondeur)	identiques	à	celles	

des	 structures	 flottantes.	 Par	 conséquent,	 les	 stations	 d’échantillonnage	 des	 zones	

littorales	naturelles	ont	été	définies	comme	étant	des	transects	de	70m	de	long	sur	1m	de	

large	(70m²)	suivant	les	rives	au	fond	de	chaque	baie	expérimentale	et	de	chaque	baie	

témoin	(Fig.	10C).	
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Figure	10	:	Localisation	des	différentes	zones	comportant	les	baies	(BTs,	BEs)	et	les	

structures	flottantes	(FLOLIZs)	à	Serre-Ponçon	(coordonnées	WGS84	X	:	44.527287	;	Y	:	

6.381121).	(A)	Retenue	de	Serre-Ponçon	(contour	à	780m	d'altitude	NGF)	avec	les	deux	

rivières	Durance	et	Ubaye;	(B)	Focus	sur	les	positions	des	baies	expérimentales	et	baies	

témoins	dans	les	différentes	zones	de	la	partie	aval	du	réservoir;	(C)	Focus	sur	les	

stations	d’échantillonnage	et	les	structures	flottantes	dans	les	différentes	baies.		
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Figure	11	:	Cartographie	des	habitats	(protocole	Charli)	de	la	zone	littorale	dans	une	

partie	aval	de	la	branche	Durance	(A)	et	Ubaye	(B).		Les	différentes	baies	ont	été	

indiquées.	
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CHAPITRE II - STRUCTURES FLOTTANTES, DE 
L’ESQUISSE A LA MISE EN PLACE. 

 

 
Figure	1	:	Photographie	aérienne	d’une	FLOLIZ.	©Projet	UROS	

	

La	zone	littorale	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon	présente	une	homogénéité	importante	

avec	l’absence	de	végétation	aquatique,	et	par	conséquent	une	faible	fonctionnalité	pour	

la	biodiversité.	Notre	objectif	était	alors	de	concevoir	des	zones	littorales	flottantes	(Fig.	

1),	permettant	à	la	macrofaune	aquatique	d’avoir	accès	à	la	végétation	aquatiques	quel	

que	soit	le	niveau	d’eau.	En	particulier,	l’idée	était	d’intégrer	à	ces	structures,	au	moins	

une	zone	de	 faible	profondeur	à	végétation	gazonnante	pour	 favoriser	 la	reproduction	

d’espèces	 phytophiles	 comme	 le	 Brochet,	 et	 de	 zones	 plus	 profondes	 avec	 des	

macrophytes	de	taille	plus	importante	pour	les	autres	espèces	phytophiles	et	pour	recréer	

des	zones	de	nurserie	pour	les	alevins.	

	

1.  De l’esquisse à la conception 
 
L’innovation	 du	 projet	 UROS	 résidait	 dans	 la	 conception	 d’une	 structure	 artificielle	

flottante	 intégrant	 toutes	 les	 composantes	 d’une	 zone	 littorale	 naturelle	 à	 savoir	 la	

présence	 d’un	 sol,	 de	 différents	 étages	 terrestres	 et	 subaquatiques,	 mais	 aussi	

d’hélophytes	et	d’hydrophytes.	Par	conséquent,	une	réflexion	importante	a	été	menée	par	

le	Pôle	R&D	«	ECLA	»	visant	à	intégrer	les	spécificités	écologiques	recherchées	mais	aussi	

les	contraintes	liées	aux	expérimentations	scientifiques	sur	une	structure	flottante.	Cette	

réflexion	a	mené	à	des	premières	esquisses	de	design	(Fig.	2)	qui	ont	été	présentées	fin	

2016	à	la	société	ECOCEAN.	Forte	de	son	expérience	en	ingénierie,	ECOCEAN	a	cherché	à	

intégrer	toutes	les	spécificités	demandées	en	fonction	de	contraintes	techniques	liées	à	la	

flottaison,	 à	 la	 résistance	 face	 au	marnage	 et	 aux	 conditions	 climatiques,	 et	 enfin	 aux	

contraintes	liées	à	l’assemblage,	au	transport	des	structures	et	au	coût	final.	Ainsi,	en	guise	
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de	test,	ECOCEAN	a	proposé	un	premier	prototype	à	échelle	réduite	(15m²),	installé	sur	

la	 retenue	 de	 Serre-Ponçon	 en	 mars	 2017	 pour	 une	 durée	 de	 trois	 mois	 (Fig.	 3).	 Ce	

prototype	 visait	 notamment	 à	 réaliser	 des	 tests	 de	 flottabilité,	 à	 vérifier	 la	 solidité	 du	

système	 d’ancrage	 ou	 encore	 à	 étudier	 le	 comportement,	 le	 potentiel	 de	 culture,	 et	 la	

dégradation	 de	 différents	 substrats	 naturels	 (sphaigne,	 chanvre,	 sable)	 ou	 artificiels	

(billes	 d’argiles,	 Misapor®).	 En	 parallèle,	 des	 tests	 expérimentaux	 de	 croissance	

d’hydrophytes	 (Myriophyllum	 spicatum,	 Potamogeton	 lucens,	 Groelandia	 densa)	 en	
conditions	 contrôlées	 ont	 également	 été	 effectués	 sur	 les	 différents	 substrats	 en	

collaboration	avec	le	Conservatoire	Botanique	National	Alpin	(CBNA)	

	

	

 
Figure	2	:	Esquisses	de	la	conception	d’une	structure	flottante	complexe.		

©J-M.	BAUDOIN	(Projet	UROS)	
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Figure	3	:	Photographie	du	premier	prototype	test	de	15m²	installé	en	mars	2017	sur	

la	retenue	de	Serre-Ponçon.	©ECOCEAN	(Projet	UROS)	
	

Suite	aux	retours	d’expérience	de	l’installation	du	prototype,	ECOCEAN	a	proposé	fin	

2017,	la	conception	finale	des	prototypes	des	structures	flottantes	du	projet	UROS	(Fig.	

4A	à	4C).	Outre	la	prise	en	compte	des	contraintes	exposées	ci-dessus,	les	choix	en	matière	

de	taille,	de	forme	ou	de	matériau	ont	été	dûment	réfléchit	afin	de	proposer	une	structure	

d’une	part	fabriquée	avec	des	matériaux	ayant	le	moins	d’impact	pour	l’environnement	et	

d’autre	 part	 capable	 de	 résister	 aux	 conditions	 environnementales	 extrêmes,	 tout	 en	

proposant	les	fonctionnalités	écologiques	recherchées.	Pour	la	partie	émergée,	ce	sont	des	

caissons	flottants	MarineFloor©	en	PolyEthylene	Haute	Densité	(PEHD)	(Fig.	5)	qui	ont	

été	choisis.	L’avantage	de	ces	caissons	réside	dans	leur	importante	flottabilité	(90	kg	de	

portance	par	 caisson)	mais	 aussi	 leur	modularité	 et	 facilité	d’assemblage.	De	plus,	 ces	

caissons	sont	résistants	aux	frottements,	à	la	chaleur	et	aux	UVs.	Concernant	le	squelette	

de	 la	 structure,	 c’est-à-dire	 la	 partie	 immergée,	 le	 choix	 s’est	 porté	 sur	 l’aluminium	

extrudé.	Ce	matériau	est	facilement	usinable	(perçage,	vissage,	assemblage)	tout	en	étant	

résistant	 et	 plus	 léger	 que	 d’autres	 métaux	 ou	 alliages	 métalliques.	 Par	 exemple,	

l’aluminium	est	2.5	fois	plus	léger	que	l’acier.	L’avantage	non	négligeable	de	l’aluminium	

est	qu’au	contact	de	l’eau,	une	fine	couche	d’alumine	se	forme	à	la	surface	du	matériau	ce	

qui	lui	confère	une	propriété	de	résistance	à	la	corrosion	donc	à	l’immersion	prolongée.	

Enfin,	 l’aluminium	 est	 un	 matériau	 écologique	 puisqu’il	 est	 recyclable	 à	 l’infini	 sans	

perdre	ses	qualités	physico-chimiques.		
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Figure	4	:	Dessin	en	3D	de	la	conception	des	prototypes	de	FLOLIZ	du	projet	UROS.	(A)	Vue	¾	avec	annotations	;	(B)	Vue	plongeante	;	

(C)	Vue	de	profil.	©ECOCEAN	(Projet	UROS)	
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Figure	5	:	Cube	Ecosystem	MarineFloor©	utilisé	dans	la	construction	des	parties	

flottantes	des	FLOLIZs.	Image	et	caractéristiques	tirées	du	site	internet	du	fabricant	

(www.marinefloor.fr/produits/le-cube/). 
 

En	ce	qui	concerne	la	reconstitution	d’un	véritable	sol,	les	différents	substrats	devaient	

être	non	impactant	pour	l’environnement,	présenter	un	aspect	similaire	au	substrat	des	

rives	(par	ex.	grossier,	sombre)	mais	aussi	constituer	un	bon	support	pour	la	colonisation	

par	les	micro-	et	macroorganismes.	Cependant,	il	devait	être	assez	léger	pour	limiter	le	

poids	des	structures	et	ne	pas	impacter	la	flottaison.	Par	conséquent,	le	premier	substrat	

sélectionné	 a	 été	 des	 coquilles	 d’huîtres,	 utilisées	 par	 ECOCEAN	 dans	 leurs	 habitats	

artificiels	brevetés	«	Biohut©	»	(Fig.	6).	Ce	substrat	naturel,	recyclé	et	résistant	a	montré	
de	 très	 bons	 résultats	 en	milieu	marin	 en	 termes	 de	 colonisation	 par	 la	 macrofaune.	

Cependant,	 l’inconvénient	 de	 ce	 substrat	 était	 son	 poids,	 ainsi	 le	 second	 substrat	

sélectionné	était	 la	Misapor®	(constituée	à	98%	de	verre	cellulaire	soufflé	et	de	2%	de	
minéraux)	(Fig.	7)	qui	avait	été	testée	dans	le	prototype.	L’avantage	de	ce	substrat	est	de	

flotter	et	donc	de	ne	pas	alourdir	les	structures.	De	plus,	sa	couleur	proche	du	substrat	

des	rives	(gris	sombre)	et	sa	porosité	importante	était	un	atout	pour	la	colonisation	par	

les	micro-	et	macroorganismes.	Afin	de	pouvoir	intégrer	ces	substrats	dans	les	structures	

flottantes,	 ils	ont	été	maintenus	dans	des	cages	grillagées	de	dimension	0.8m	x	0.5m	x	

0.5m	avec	une	maille	de	25x25mm	(Fig.	7).	Pour	le	choix	du	substrat	des	hydrophytes,	les	

résultats	des	tests	 in	situ	et	en	conditions	contrôlées	ont	montré	que	la	croissance	des	

Potamogetons	lucens	se	faisait	mieux	dans	la	sphaigne	et	le	chanvre.	Les	hydrophytes	à	
système	racinaire	peu	dense	(par	ex.	les	Myriophylles)	étaient	indifférentes	aux	substrats	

grâce	à	leurs	racines	adventives.	 	Par	conséquent,	 la	sphaigne	et	le	chanvre	semblaient	

être	 un	 bon	 choix	 de	 substrat	 de	 plantation,	 d’autant	 plus	 qu’ils	 présentaient	 des	

caractéristiques	 intéressantes	 en	 termes	 de	 flottabilité	 et	 de	 maintien	 dans	 les	 cages	

grillagées.	 Cependant,	 la	 sphaigne	 est	 une	 mousse	 qui	 provient	 des	 tourbières	 donc	

d’écosystèmes	à	forte	valeur	biologique	et	écologique.	Ainsi,	l’exploitation	de	la	sphaigne	

a	un	fort	impact	environnemental	avec	la	destruction	des	habitats	et	d’impact	carbone	lié	

au	 transport.	 Quant	 au	 chanvre,	 c’est	 un	matériau	 écologique	 et	 pouvant	 être	 produit	

localement,	 cependant,	 les	 test	 in	 situ	ont	montré	que	sa	dégradation	était	 rapide	 lors	

d’immersion	 prolongée.	 Par	 conséquent,	 la	 sphaigne	 n’a	 pas	 été	 retenue	 dans	 la	

conception	finale	des	structures.	En	revanche,	les	tapis	de	chanvre	ont	été	conservées	et	

placés	dans	les	caissons-jardinières	afin	de	protéger	les	mottes	d’hélophytes	et	d’éviter	

que	la	terre	se	délite.	Après	plusieurs	recherches,	notre	choix	s’est	finalement	porté	sur	la	

laine	de	roche	horticole	pour	les	hydrophytes	à	système	racinaire	peu	dense.	Ce	support	

de	 culture	 hydroponique	 largement	 utilisé	 en	 horticulture	 a	 l’avantage	 d’être	 à	 la	 fois	

neutre,	léger,	permettant	une	bonne	aération	des	racines	et	possédant	des	propriétés	anti	

pourrissement.	Pour	les	grandes	hydrophytes	(par	ex.	les	Potamogétons)	qui	nécessitent	

un	substrat	nutritif,	nous	nous	sommes	inspirés	des	méthodes	de	plantation	couramment	

utilisées	dans	les	petits	plans	d’eau	(par	ex.	bassin,	marre,	étang).	Cette	méthode	consiste	

à	installer	des	plantes	dans	un	panier	contenant	du	terreau	aquatique.	Tous	les	détails	de	

végétalisation	(mise	en	place,	résultats	de	croissance)	sont	détaillés	dans	la	section	3.		



[60]	

	

	

	

 
Figure	6	:	Photographies	de	différents	modèles	de	Biohut©	avec	des	coquilles	d’huitre,	
développés	par	la	société	ECOCEAN.	(Gauche)	Biohut	Ponton	;	(Droite)	Biohut	Quai.	

©ECOCEAN	
	

 
Figure	7	:	Photographie	d’une	Misapor®	en	gros	plan	(Gauche).	Image	tirée	du	site	
internet	du	fabricant	(www.misapor.ch)	;	(Droite)	Cages	grillagées	contenant	de	la	

Misapor®	et	utilisées	comme	substrat	dans	les	FLOLIZs.	©Projet	UROS	
	

2.  De l’assemblage à l’installation 
 
L’assemblage	des	structures	flottantes	s’est	déroulé	du	10	au	14	septembre	2018	et	a	

nécessité	 d’importants	 moyens	 humains	 et	 matériels	 (Fig.	 8A	 à	 8D).	 Nous	 avons	 pu	

bénéficier	d’une	aide	locale	humaine	et	matérielle	(par	ex.	engin	de	manutention)	grâce	

au	 SMADESEP	 et	 au	 Service	Départementale	 des	Hautes-Alpes	 de	 l’OFB.	Ainsi,	 chaque	

structure	flottante	comporte	156	caissons	flottants	dont	89	assurent	la	flottaison	(pour	

un	 total	 de	 8	 tonnes	 de	 portance)	 et	 67	 sont	 découpés	 et	 percés	 pour	 former	 des	

jardinières	à	hélophytes	(Fig.	9A).	Le	squelette	des	3	unités	indépendantes	pour	chaque	

structure	flottante	a	été	assemblé	à	partir	de	81	barres	d’aluminium	extrudé,	et	connecté	

à	l’origine	aux	caissons	flottants	par	des	élingues	(Fig.	9B,	Fig.	9C).	En	effet,	les	élingues	

ont	 subi	 des	 dégradations	 à	 cause	 des	 frottements	 répétés,	 ainsi	 elles	 ont	 été	

progressivement	remplacées	par	des	chaines	en	acier	galvanisé	afin	de	garantir	la	solidité	

des	 structures	 dans	 le	 temps.	 Les	 3	 unités	 présentent	 des	 hauteurs	 différentes	 ce	 qui	

permet	de	recréer	des	étages	subaquatiques	:	deux	unités	font	4m	x	4m	x	0.5m	(unités	

aux	extrémités)	et	une	unité	fait	4m	x	4m	x	1m	(unité	centrale)	(Fig.	4A).	Afin	de	créer	le	

sol,	40	cages	contenant	des	coquilles	d’huîtres	ou	de	la	Misapor®	sont	fixées	sur	le	fond	
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des	 unités	 en	 aluminium	 (soit	 120	 cages	 par	 structure	 flottante).	 De	 plus,	 18	 cages	

grillagées	remplies	de	coquilles	d’huitres	sont	fixées	sur	chaque	côté	de	la	longueur	de	la	

structure	 afin	 de	 créer	 des	 zones	 intérieures	 confinées	 (soit	 36	 cages	 par	 structure	

flottante)	(Fig.	9D).	Aux	extrémités,	chaque	côté	de	la	largeur,	des	cages	grillagées	vides	

avec	une	ouverture	de	50	x	30	cm	et	une	maille	de	25x25mm	sont	fixées,	laissant	un	accès	

simple	à	 l’intérieur	des	structures	même	pour	 les	plus	gros	poissons	et	permettant	de	

créer	des	habitats	de	refuge	et	de	protection	contre	les	prédateurs	pour	les	poissons	de	

petite	taille	(Fig.	9E).	Enfin,	les	structures	flottantes	ont	été	équipées	juste	avant	la	mise	

en	 eau	 de	 différents	 éléments	 de	 signalisation	 et	 d’information	 (spots	 de	 lumière,	

réflecteurs,	 panneaux	 d’informations),	 d’appareils	 de	 mesures	 tels	 que	 des	 sondes	

oxygène,	température	et	lumière	ou	encore	de	substrats	amovibles	pour	l’échantillonnage	

des	macroinvertébrés.	

	

Finalement,	les	structures	flottantes	ont	été	mises	en	place	dans	leurs	baies	respectives	à	

environ	50m	de	la	berge	de	part	et	d’autre,	le	15	septembre	2018	après	un	remorquage	

long	 de	 près	 de	 3	 heures	 avec	 une	 barge	 (travaux	 réalisés	 en	 collaboration	 avec	 le	

SMADESEP)	(Fig.	10).	Dans	leurs	baies,	les	structures	flottantes	sont	fixées	à	des	points	

d’ancrage	constitués	de	fers	à	béton	en	U	fixés	par	perçage	et	scellés	chimiquement	dans	

une	partie	de	roche	dure	de	la	zone	littorale	à	une	cote	d’environ	765m	NGF	(soit	-15m	

par	rapport	à	la	cote	maximale).	Une	chaîne	galvanisée	de	diamètre	10	mm	fermée	par	un	

maillon	à	vis	relie	chaque	fer	à	béton	à	l’extrémité	d’une	structure	flottante	par	un	bout	

d’amarrage	en	polyamide	de	diamètre	12mm.	Ainsi	 les	extrémités	de	chaque	structure	

sont	 reliées	 à	 un	 point	 d’ancrage	 individuel.	 La	 longueur	 du	 bout	 d’amarrage	 est	

modulable	afin	de	pouvoir	gérer	la	tension	en	fonction	du	niveau	d’eau	(Fig.	11).		
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Figure	8	:	Photographies	des	différentes	étapes	de	l’assemblage	des	FLOLIZs.	(A)	Assemblage	des	caissons	flottants	MarineFloor©	
(partie	émergée);	(B)	Assemblage	des	barres	en	aluminium	pour	constituer	le	squelette	(partie	immergée);	(C)	Fixage	des	cages	

grillagées	contenant	les	substrats	minéraux	sur	le	fond	et	les	côtés	latéraux	du	squelette	en	aluminium;	(D)	Mise	à	l’eau	des	squelettes	en	
aluminium	pour	assemblage	avec	la	partie	flottante.	©Projet	UROS
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Figure	9	:	Photographies	des	différentes	parties	des	FLOLIZs.	(A)	Partie	émergée	flottante	constitué	de	caissons	flottants	et	caissons-
jardinières	;	(B)	Système	d’attache	entre	la	partie	flottante	et	la	partie	immergée	;	(C)	Zoom	sur	le	système	d’attache	;	(D)	Cages	

grillagées	latérales	remplies	de	substrat	;	(E)	Extrémité	d’une	FLOLIZ	montrant	l’ouverture	et	les	cages	grillagées	vides	comme	refuge	
pour	les	poissons.	©Projet	UROS
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Figure	10	:	Photographie	du	remorquage	des	FLOLIZs	par	la	barge	du	SMADESEP	jusqu’à	

leur	baie	respective.	©Projet	UROS	
	

 
Figure	11	:	Schéma	illustratif	du	fonctionnement	de	l’amarre	des	FLOLIZs	en	fonction	

des	variations	du	niveau	d’eau.		
	

3.  De l’installation à la végétalisation 
 
Une	 fois	 mises	 en	 place,	 l’objectif	 était	 de	 végétaliser	 les	 structures	 flottantes	 avec	

différents	 types	 de	macrophytes	 (hélophytes	 +	 hydrophytes).	 L’intérêt	 des	 hélophytes	

était	 de	 recréer	 une	 zone	 terrestre	 propice	 à	 la	 colonisation	 par	 la	 faune	 terrestre	
(insectes,	 amphibiens	 ou	 oiseaux)	 mais	 aussi	 d’apporter	 des	 habitats	 aquatiques	

supplémentaires	 grâce	 au	développement	du	 système	 racinaire	 à	 travers	 les	 caissons-
jardinières	percés.	Bien	que	cette	fonction	n’était	pas	spécialement	ciblée	par	le	projet,	

d’autant	que	Serre-Ponçon	est	un	réservoir	oligotrophe,	les	hélophytes	jouent	également	
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un	 rôle	 important	dans	 l’épuration	de	 l’eau	 (Gacia	 et	 al.,	 2019).	Outre	 les	nombreuses	

fonctions	écologiques,	la	végétation	terrestre	apportait	aussi	une	fonction	esthétique	en	
donnant	un	aspect	plus	naturel	aux	structures.	Quant	aux	hydrophytes,	l’objectif	était	de	

recréer	 des	 herbiers	 à	 végétation	 stratifiée	 qui	 sont	 présents	 naturellement	 dans	 la	
ceinture	littorale	de	lacs	naturels.	En	effet,	la	végétation	aquatique	favorise	la	biodiversité	

et	 joue	 un	 rôle	 fonctionnel	 important	 comme	 support	 de	 ponte	 pour	 les	 poissons	

phytophiles	 (par	 ex.	 le	 Brochet)	 et	 comme	 habitat	 de	 refuge-nurserie	 pour	 les	 jeunes	
stades	de	poissons	et	les	macroinvertébrés	(Dibble	et	al.,	1997).	

	
Dans	le	cadre	du	projet,	la	végétation	devait	répondre	aux	critères	du	label	végétal	local	k.	

Ce	label	créé	en	2015	est	un	outil	de	traçabilité	des	végétaux	dont	l’objectif	est	d’utiliser	

des	espèces	de	végétaux	sauvages	et	prélevés	localement	selon	une	région	écologique,	que	
ce	soit	pour	les	projets	de	plantation,	de	réhabilitation	ou	de	restauration.	Les	avantages	

des	végétaux	sauvages	et	locaux	résident	dans	la	conservation	du	patrimoine	génétique	

local	 (donc	 des	 adaptations	 génétiques	 spécifiques	 à	 la	 région	 écologique	 considérée)	
mais	aussi	dans	le	fait	de	limiter	la	dispersion	d’espèces	de	faune	ou	flore	exotiques	ou	

non	indigènes.		

3.1. Végétalisation terrestre 

3.1.1. Mise en place 
 
Avec	la	collaboration	du	CBNA,	référent	du	label	végétal	local	de	la	région	Alpes,	ainsi	que	

du	 SMADESEP	 et	 des	 services	 de	 l’Etat	 (DDT05/SEE/PE),	 nous	 avons	 pu	 identifier	 un	
secteur	de	récolte	pour	les	hélophytes	en	amont	de	la	retenue	(Zone	du	Liou)	(Chapitre	I	

-	Fig.	8).	Ce	secteur	répondait	favorablement	à	plusieurs	critères	tels	qu’une	adéquation	
avec	 le	 label	 végétal	 local,	un	accès	 facilité	 à	pied	et	 la	présence	de	 toutes	 les	espèces	

d’hélophytes	visées	(Calamagrostis	sp,	Phragmites	australis,	Carex	sp,	Prêles,	Cressons,	
Salix	 sp).	 En	 effet,	 ces	 espèces	 à	 reproduction	 principalement	 végétative	 ont	 été	
sélectionnées	car	elles	développent	un	système	racinaire	dense	avec	de	longues	racines.	

La	zone	du	Liou	est	une	dune	végétalisée	présentant	une	végétation	très	dynamique	avec	

une	 colonisation	 et	 une	 croissance	 rapide	 des	 arbustes	 (par	 ex.	 les	 Saules)	 et	 des	
hélophytes.	En	ce	sens,	nous	avons	estimé	que	le	prélèvement	d’une	surface	inférieure	à	

cinquante	mètres	carrés	n’entraverait	pas	la	dynamique	de	développement	de	cette	zone.	
Afin	de	minimiser	notre	 impact	sur	 le	milieu,	 la	récolte	a	été	entreprise	manuellement	

pour	effectuer	un	prélèvement	précis	des	mottes	et	sur	des	surfaces	maximales	de	0.25m².	

Pour	 une	 meilleure	 reprise	 du	 milieu,	 les	 trous	 issus	 des	 prélèvements	 ont	 été	
partiellement	rebouchés	et	des	boutures	de	Saules	(Salix	sp)	ont	été	replantées	à	chaque	

endroit	 de	 prélèvement.	 Les	 opérations	 de	 prélèvement	 et	 de	 végétalisation	 ont	 été	
effectuées	fin	octobre	2018	soit	un	mois	et	demi	après	la	mise	en	eau	des	structures.	Au	

total,	ce	sont	203	mottes	d’hélophytes	qui	ont	été	prélevées	et	installées	dans	un	tapis	de	

chanvre	dans	les	caissons-jardinières	des	structures	flottantes	avec	une	répartition	des	
différentes	espèces	la	plus	homogène	possible	(Fig.	12).		

 

	
k	https://www.vegetal-local.fr/	
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Figure	12	:	Photographies	de	la	végétalisation	des	FLOLIZs	par	des	mottes	

d’hélophytes	récoltées	dans	la	Zone	du	Liou.	(Gauche)	Motte	d’hélophyte	enveloppée	

dans	un	tapis	de	chanvre	;	(Droite)	Mise	en	place	de	la	motte	dans	un	caisson-jardinière.	
©Projet	UROS	

3.1.2. Résultats  
 
Le	suivi	de	la	végétation	terrestre	a	été	réalisé	par	le	CBNA	à	l’été	2020	(voir	Annexe	2	

–	Rapport	Abdulhak,	2020	et	Annexe	3	–	Rapport	Abdulhak,	2021).	Les	résultats	des	suivis	
ont	 montré	 qu’après	 un	 an	 et	 demi,	 la	 surface	 des	 radeaux	 présentait	 une	 reprise	

importante	 de	 la	 végétation	 terrestre	 (Fig.	 13)	 mais	 une	 composition	 floristique	 très	
différente.	Par	exemple,	la	structure	1	de	la	zone	Glaisoles	était	occupée	majoritairement	

par	les	Phalaris	arundinacea	(70%)	tandis	que	la	structure	2	de	la	zone	Lionnets	avait	une	
occupation	variée	en	espèce	avec	Calamagrostis	sp	(23%),	Salix	sp	(19%)	et	Carex	elata	
(12%).	Enfin,	 la	 structure	3 de la zone Ubaye était dominée par les Phragmites australis 
(47%) et les Calamagrostis sp (47%). Certaines	espèces	ont	montré	une	régression	(par	ex.	
Calamagrostis	 sp),	 mais	 qui	 s’est	 faite	 au	 profit	 de	 d’autres	 espèces	 comme	 Phalaris	
arundinacea	 ou	 l’espèce	 exogène	Aster	 x	 salignus.	 Ces	 espèces	 n’ont	 pas	 été	 prélevées	
volontairement	 sur	 la	 zone	 de	 récolte	 ce	 qui	 indique	 que	 soit	 des	 graines	 étaient	
vraisemblablement	présentes	dans	le	sol	soit	une	colonisation	spontanée	est	survenue.	

En	parallèle	des	relevés	d’occupation,	des	estimations	visuelles	de	la	quantité	racinaire	
des	hélophytes	ont	été	effectuées.	Les	suivis	ont	montré	que	la	quantité	de	racines	était	

plus	abondante	sur	la	structure	flottante	2	puis	sur	la	structure	1,	tandis	que	la	structure	

3	était	moins	bien	fournie.	Ce	résultat	s’explique	par	la	composition	floristique	puisque	la	
structure	flottante	2	était	majoritairement	composée	de	Calamagrostis	sp	et	Carex	elata	
qui	 produisent	 de	 longues	 racines	 denses	 tandis	 que	 la	 structure	 flottante	 1	 était	

principalement	colonisée	par	des	Phalaris	arundinacea	dont	les	racines	sont	denses	mais	
moins	 longues.	 A	 l’inverse,	 la	 structure	 flottante	 3	 était	 dominée	 par	 les	 Phragmites	
australis	 qui	 produisent	 des	 racines	 moins	 denses.	 En	 conclusion,	 les	 observations	
montrent	 une	 bonne	 adaptation	 des	 hélophytes	 à	 la	 croissance	 sur	 les	 structures	

flottantes	et	avec	une	évolution	de	la	composition	floristique	dans	le	temps.	En	particulier,	

certaines	espèces	se	sont	moins	bien	développées,	laissant	la	place	à	d’autres	espèces	qui	
sont	apparues	soit	par	des	graines	contenues	dans	les	mottes	prélevées	initialement	soit	

par	une	colonisation	spontanée.	Par	conséquent,	la	densité	racinaire	disponible	pour	la	
macrofaune	 aquatique	 est	 dépendante	 des	 caractéristiques	 écologiques	 des	 espèces	

dominantes	qui	colonisent	la	structure	flottante.	
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Figure	13	:	Photographies	de	l’évolution	de	la	croissance	des	hélophytes	d’une	FLOLIZ	

entre	octobre	2018	(haut)	et	juillet	2020	(bas).	©Q.	SALMON	(Projet	UROS)	

3.2. Végétation aquatique des étages -0.5m 

3.2.1. Mise en place 
 
La	présence	d’hydrophytes	sur	les	structures	flottantes	faisait	partie	des	principales	

innovations	 puisqu’à	 notre	 connaissance,	 aucune	 structure	 flottante	 ne	 propose	

actuellement	 d’herbiers	 d’hydrophytes	 poussant	 sur	 des	 structures	 subaquatiques	 en	

suspension.	La	végétalisation	des	étages	de	faible	profondeur	(0.5m	de	profondeur)	a	été	
réalisée	à	partir	de	plantes	gazonnantes	qui	sont	particulièrement	recherchées	par	 les	

espèces	 phytophiles	 pour	 leur	 ponte.	 Ces	 hydrophytes	 gazonnantes	 ont	 été	 prélevées	

dans	le	lac	de	Saint-Bonnet	situé	à	40km	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon	dans	la	zone	du	
Champsaur	afin	de	conserver	le	label	végétal	 local.	 	Ce	lac	avait	 l’avantage	de	posséder	

une	 forte	 abondance	 et	 diversité	 d’hydrophytes	 à	 faible	 profondeur	 donc	 faciles	 à	
prélever.		Les	collectes	ont	été	réalisées	en	2017	et	2018,	et	ont	permis	de	constituer	108	

cages	grillagées	contenant	de	la	laine	de	roche	horticole	et	les	espèces	ou	taxons	suivants	:	

Myriophyllum	spicatum,	Stuckenia	pectinata,	Characées	(Fig.	14A).	Pour	chaque	structure	
flottante,	18	cages	grillagées	végétalisées	(dominées	par	Myriophyllum	spicatum)	ont	été	
installées	dans	les	étages	aquatiques	situés	à	-0.5m	de	profondeur	à	la	mise	en	eau	des	

structures	en	septembre	2018	(soit	36	cages	végétalisées	au	total	par	structure)	(Fig.	14).		
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Figure	14	:	Photographies	de	la	réalisation	et	de	l’installation	des	cages	végétalisées	à	

végétation	gazonnante.	(A)	Cages	grillagées	végétalisées	prêtes	à	être	installées	;		

(B)	Mise	en	place	des	18	cages	végétalisées	dans	un	étage	à	-0.5m	d’une	FLOLIZ.	
©Projet	UROS	

3.2.2. Résultats 
 
Deux	ans	après	l’installation	des	hydrophytes	à	0.5m	de	profondeur,	les	observations	

montrent	 une	 disparition	 quasi-complète	 des	Myriophylles	 dans	 toutes	 les	 structures	

flottantes,	excepté	dans	deux	cages	de	la	structure	3	en	Ubaye	(voir	Annexe	2	–	Rapport	

Abdulhak,	 2020	et	 Annexe	 3	 –	 Rapport	 Abdulhak,	 2021).	 Cependant,	 il	 y	 a	 eu	 un	
développement	 progressif	 des	 Characées	 et	 des	 Stuckenia	 pectinata	 (Fig.	 15)	mais	 de	
manière	inégale	puisque	les	résultats	du	recouvrement	montrent	une	forte	disparité	entre	
les	 structures	 (voir	 Annexe	 2	 –	 Rapport	 de	 Abdulhak,	 2020).	 La	 végétation	 dans	 la	

structure	1	a	montré	une	augmentation	moyenne	de	11.5%	tandis	que	sur	la	structure	2,	

il	 a	 été	 observé	 une	 diminution	 moyenne	 de	 14%.	 Enfin,	 pour	 la	 structure	 3,	 le	
recouvrement	a	été	stable.	Bien	que	le	recouvrement	ait	pu	diminué	ou	était	resté	stable	

pour	certaines	structures,	il	a	toutefois	été	observé	une	augmentation	de	la	taille	moyenne	

des	plants.	Pour	la	structure	1	et	2,	l’augmentation	moyenne	de	la	taille	de	la	végétation	
était	de	4	cm	et	3	cm,	respectivement.	Dans	la	structure	3,	 la	taille	de	la	végétation	n’a	

augmenté	 en	 moyenne	 que	 d’un	 centimètre.	 En	 conclusion,	 le	 recouvrement	 de	 la	
végétation	gazonnante	des	étages	à	-0.5m	dans	les	structures	a	diminué	au	fil	du	temps,	

avec	une	disparition	quasi	complète	des	Myriophylles.	Cependant,	la	taille	moyenne	des	

espèces	 qui	 ont	 subsisté	 (par	 ex.	 les	 Characées,	 Stuckenia	 pectinata)	 a	 légèrement	
augmenté	dans	toutes	les	FLOLIZs.	
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Figure	15	:	Photographies	de	la	végétation	gazonnante	des	étages	0.5m	de	profondeur	

des	FLOLIZs.	©Projet	UROS	

3.3. Végétation aquatique des étages -1m 

3.3.1. Mise en place 
 
Dans	 ces	 étages	 plus	 profonds,	 nous	 avons	 fait	 le	 choix	 des	 Potamogétons	 dont	 les	

plants	peuvent	mesurer	plusieurs	mètres	de	hauteur	et	former	des	herbiers	denses.	Bien	
que	le	Brochet	soit	opportuniste	sur	les	plantes	pour	sa	reproduction,	les	Potamogétons	

ont	été	citées	plusieurs	fois	dans	la	littérature	scientifique	comme	étant	des	substrats	de	
ponte	potentiels	 (McCarraher	and	Thomas,	1972;	Farrell	 et	 al.,	 1996).	Dans	 l’étude	de	

Cook	and	Bergersen	(1988),	les	individus	de	Brochet	marqués	dans	le	réservoir	Eleven	

Mile	(Colorado)	ont	été	recapturés	à	44%	pour	les	mâles	et	à	24%	pour	les	femelles	dans	
des	herbiers	de	Potamogéton	ou	à	Potamogéton	dominant.	De	plus,	ces	herbiers	denses	

permettent	de	recréer	des	habitats	de	refuge-nurserie	pour	les	alevins.	
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La	croissance	des	Potamogéton	sur	une	structure	flottante	est	un	sujet	qui	n’est	pas	

documenté	dans	 la	 littérature	scientifique.	Pour	cette	raison,	nous	avons	sélectionné	3	
espèces	 locales	 afin	 de	 pouvoir	 comparer	 leur	 acclimatation	 et	 leur	 croissance	 :	

Potamogeton	 lucens	 (deux	 souches),	 Potamogeton	 coloratus	 et	 Potamogeton	 nodosus.	
L’opération	de	collecte	des	Potamogétons	a	été	mise	en	place	à	la	fin	de	l’automne	2019	

avec	des	plants	provenant	de	différents	départements	de	 la	région	PACA	(Bouches-du-

Rhône,	Hautes-Alpes	et	Drôme).	Pour	les	plants	récoltés	en	dehors	du	département	des	
Hautes-Alpes	 (par	 exemple	 P.	 lucens,	 P.	 nodosus),	 ils	 proviennent	 d’une	 pépinière	
labellisée	végétal	local	(Spatium-Vitae).	Le	tableau	1	fait	une	synthèse	de	la	provenance	
des	différentes	espèces	ou	souches	de	Potamogéton.		

	

Tableau	1	:	Provenance	des	différentes	espèces	de	Potamogéton	et	lieu	de	culture	
avant	le	prélèvement.	

Espèce	 Provenance	 Lieu	de	culture	
Potamogeton	lucens	

(souche	1)	
Lac	de	Saint-Bonnet-en-

Champsaur	(05)	
Bassin	du	CBNA	

Potamogeton	lucens	
(souche	2)	

Rhône	près	de	Châteauneuf	
du	Rhône	(26)	

Bassin	de	la	pépinière	
Spatium-Vitae	

Potamogeton	coloratus	 Rhône	(Ramières	du	Val	de	
Drôme)	(26)	

Bassin	du	CBNA	

Potamogeton	nodosus	 L'Arc	5	km	avant	l’étang	de	

Berre	(13)	

Bassin	de	la	pépinière	

Spatium-Vitae	

	
Les	Potamogétons	ont	été	installés	début	décembre	2019	dans	les	structures	flottantes	

avec	 une	 méthode	 qui	 consistait	 à	 les	 planter	 dans	 un	 contenant	 avec	 du	 terreau	
aquatique	(Fig.	16A).	Ce	terreau	spécial	est	composé	de	terre	végétale	lourde	enrichie	en	

matière	organique	et	en	argile	qui	lui	confère	certaines	propriétés	comme	le	fait	de	couler	

rapidement	 sans	 troubler	 l’eau	 et	 de	 ne	 pas	 se	 dissoudre	 rapidement.	 Par-dessus	 le	
terreau	aquatique,	une	couche	de	pierre	type	pouzzolane	a	été	ajoutée	pour	maintenir	le	

terreau	en	place	et	empêcher	les	poissons	fouilleurs	de	déraciner	les	plantes,	au	moins	le	

temps	qu’elles	s’enracinent	(Fig.	16B).	Avec	les	contraintes	de	poids	liées	à	la	capacité	de	
flottabilité	 des	 structures,	 une	 surface	 d’environ	 3m²	 correspondant	 à	 12	 bacs	 en	

plastique	de	dimension	60	x	40	x	12	cm	a	été	végétalisée	(Fig.	16C,	Fig.	16D).		Pour	chaque	
bac,	12	plants	d’une	même	espèce	ou	souche	ont	été	plantés	avec	3	bacs	par	espèce	ou	

souche	(soit	36	plants	d’une	même	espèce	ou	souche	par	structure)	(Fig.	17A,	Fig.	17B).		
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Figure	16	:	Photographies	de	l’étape	de	végétalisation	des	FLOLIZs	par	les	

Potamogétons.	(A)	Bacs	remplis	de	terreau	aquatique	avant	plantation	;	(B)	Bacs	

végétalisés	et	recouverts	de	pouzzolane	;	(C)	Fixation	des	bacs	à	la	structure	des	
FLOLIZs	;	(D)	Illustration	d’un	bac	installé	dans	une	FLOLIZ.	©Projet	UROS	

	

 
Figure	17	:	Schéma	illustratif	de	la	végétalisation	des	étages	à	1m	de	profondeur	des	

FLOLIZs	par	les	Potamogétons	et	photographie	in	situ	après	installation.	©Projet	UROS	
	

	



[72]	
	

3.3.2. Résultats 
 
Les	 suivis	effectués	à	 l’été	2020,	 soit	9	mois	après	 leur	 installation,	ont	montré	des	

résultats	 très	positifs	 comme	en	 attestent	 les	 différentes	photographies	 (Fig.	 18A,	 Fig.	
18B)	 (Annexe	1	 –	Rapport	 de	Abdulhak	 et	al.,	 2020).	 Les	Potamogétons	 ont	 formé	de	
grands	herbiers	très	denses	avec	des	taux	de	recouvrement	largement	supérieurs	à	100%	
ce	qui	indique	que	les	plantes	ont	poussé	à	l’extérieur	des	bacs	(Fig.	18C)	et	ont	largement	

colonisé	les	structures	grâce	aux	rhizomes.	En	particulier,	les	Potamogeton	coloratus	et	
Potamogeton	nodosus	ont	atteint	la	surface	et	ont	produit	des	épis	fructifères	(Fig.	18D).	
A	 l’inverse,	 les	Potamogetons	 lucens	 ont	poussé	de	 façon	horizontale	 jusqu’à	 créer	des	
tapis	 très	 denses.	 Cette	 observation	 met	 en	 évidence	 la	 complémentarité	 entre	 les	
différentes	 espèces	 utilisées	 afin	 de	 créer	 des	 herbiers	 stratifiés.	 De	 plus,	 nous	 avons	

observé	que	les	Potamogetons	coloratus	commençaient	leur	reprise	plus	tôt	dans	la	saison	
et	restaient	en	végétation	plus	 tard.	Ainsi,	 cela	permettait	d’avoir	des	herbiers	déjà	en	
croissance	au	début	du	printemps	pour	la	reproduction	des	poissons	et	encore	présents	

à	l’automne	pour	former	des	habitats	pour	les	juvéniles.	Enfin,	nous	avons	pu	observer	la	

présence	de	Myriophylles	et	de	Characées	qui	se	sont	très	largement	développées	dans	
les	bacs.	Cette	observation	indique	premièrement	que	soit	des	fragments	de	ces	taxons	

étaient	présents	avec	 les	plants	de	Potamogéton,	soit	qu’une	dispersion	des	taxons	est	
possible	 entre	 les	 différents	 étages	 des	 structures	 flottantes.	 Deuxièmement,	 cette	

observation	montre	également	que	le	substrat	laine	de	roche	choisi	pour	les	étages	à	0.5m	

de	profondeur	n’était	pas	optimal	pour	la	croissance	de	ces	taxons.	Finalement	toutes	ces	
observations	correspondaient	parfaitement	à	l’objectif	initial.	
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Figure	18	:	Photographies	de	l’évolution	de	la	croissance	des	Potamogétons.	(A)	Herbiers	depuis	la	surface	;	(B)	Herbiers	en	vue	

aquatique	;	(C)	Rhizomes	colonisant	une	FLOLIZ	;	(D)	Feuilles	flottantes	et	épis	fructifères.	©Projet	UROS
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CHAPITRE III - CARACTERISATION 
ENVIRONNEMENTALE DES BAIES ET DES FLOLIZs. 

 

 
Figure	1	:	Matériel	de	mesure	de	la	physico-chimie	dans	les	Baies	et	les	FLOLIZs.	

(A)	Sonde	multiparamètres	YSI	EXO2	immergée	et	utilisée	pour	les	profils	verticaux	;	(B)	
Disque	de	Secchi	immergé	et	utilisé	pour	la	mesure	de	la	transparence	de	l’eau	;	(C)	

Sonde	PME	miniDOT®	(température	/	oxygène)	fixée	sur	une	cage	grillagée	à	l’intérieur	
d’une	FLOLIZ.	©Projet	UROS	
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1.  Introduction 
 
Cette	présente	étude	vise	à	évaluer	les	potentielles	variabilités	spatiales	et	temporelles	

des	caractéristiques	physico-chimiques	au	sein	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon	au	cours	
des	 différentes	 années	 d’expérimentation.	 En	 particulier,	 on	 s’est	 intéressé	 aux	
dynamiques	 globales	 de	 la	 masse	 d’eau,	 mais	 aussi	 aux	 caractéristiques	 physico-
chimiques	de	chaque	baie	témoin	et	expérimentale	et	à	celles	à	l’intérieur	des	FLOLIZs.	
	
Cette	stratégie	expérimentale	a	été	adoptée	pour	vérifier	plusieurs	hypothèses	:	
	

(1) 	La	 retenue	 de	 Serre-Ponçon	 est	 stratifiée,	 mais	 son	 évolution	 saisonnière	
n’influence	pas	défavorablement	les	organismes	aquatiques	et	les	variations	sont	
comparables	d’une	année	sur	l’autre	;	
	

(2) 	Les	 caractéristiques	 physico-chimiques	 sont	 homogènes	 entre	 les	 différentes	
baies	étudiées	;	
	

(3) 	Le	confinement	de	l’eau	au	sein	des	FLOLIZ	favorise	l’apparition	de	températures	
plus	élevées	au	sein	des	structures	qu’à	l’extérieur,	et	la	présence	de	macrophytes	
contribue	également	à	l’apparition	de	conditions	d’oxygénation	différentes.		

Pour	répondre	à	ces	questions,	certains	paramètres	physico-chimiques	ont	été	mesurés	à	
chaque	 campagne	 d’échantillonnage	 sur	 l’ensemble	 de	 la	 colonne	 d’eau	 (par	 ex.	
température,	oxygène	dissous),	mais	aussi	plus	précisément	dans	l’eau	de	surface	(par	ex.	
nitrates,	 phosphore,	 ions)	 des	 différentes	 baies,	 et	 en	 continu	 à	 l’intérieur	 de	 chaque	
FLOLIZ	(par	ex.	température,	oxygène).	
	

2.  Matériels et Méthodes 
2.1. Stations d’échantillonnage 

 
Les	différentes	Baies	et	FLOLIZs	dans	lesquelles	les	mesures	ont	été	effectuées,	ont	été	

détaillées	dans	le	Chapitre	I	section	1.4	et	Chapitre	II	respectivement.	Se	référer	à	la	Figure	
I	du	Chapitre	I	pour	leur	localisation	dans	la	retenue	de	Serre-Ponçon.	

2.2. Méthodes de mesures des paramètres 
 
Dans	le	but	d’évaluer	les	variations	temporelles	de	la	structure	verticale	de	la	colonne	

d’eau	dans	les	différentes	Baies,	des	profils	verticaux	de	température,	d’oxygène	dissous,	
de	 chlorophylle,	 de	 pH	 et	 de	 conductivité	 ont	 été	 réalisés	 à	 chaque	 campagne	
d’échantillonnage	à	l’aide	d’une	sonde	multiparamètres	YSI	EXO2	(Xylem	INC,	New	York)	
(Fig.	1A).	Le	protocole	consistait	à	 faire	descendre	progressivement	 la	sonde	depuis	 la	
surface	 jusqu’au	 fond.	La	 fréquence	d’enregistrement	des	mesures	était	de	2	 secondes	
permettant	l’acquisition	d’un	nombre	important	de	mesures	sur	toute	la	colonne	d’eau.		
	
Dans	les	différentes	Baies,	des	prélèvements	d’eau	dans	la	zone	euphotique	(égale	à	2.5	

x	la	profondeur	de	Secchi	en	m)	et	des	mesures	de	la	transparence	à	l’aide	d’un	disque	de	
Secchi	ont	été	réalisés.	Les	prélèvements	d’eau	consistaient	à	prélever	3	litres	d’eau	par	
Baie	réparties	dans	un	flaconnage	prévu	à	cet	effet	(par	ex.	flacons	en	verre	teinté,	flacons	
en	 polyéthylène	 de	 différents	 volumes),	 fourni	 par	 le	 laboratoire	 d’analyse.	 Les	
prélèvements	 ont	 ensuite	 été	 stockés	 dans	 des	 glacières	 puis	 remis	 rapidement	 à	 un	
transporteur	réfrigéré.	La	livraison	au	laboratoire	d’analyse	était	prévue	dans	un	délai	de	
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24h	maximum	afin	de	garantir	la	fiabilité	des	résultats	des	analyses.	En	ce	qui	concerne	
les	mesures	de	transparence	de	l’eau,	un	opérateur	se	plaçait	à	l’ombre	du	bateau	et	faisait	
descendre	 depuis	 la	 surface	 un	 disque	 de	 Secchi	 de	 23	 cm	 de	 diamètre	 (Fig.	 1B).	
L’opérateur	notait	 la	 profondeur	de	disparition	puis	 la	 profondeur	de	 réapparition,	 et	
répétait	trois	fois	l’opération	afin	d’obtenir	une	valeur	correspondant	à	la	transparence	
moyenne.	 Les	 différents	 paramètres	mesurés,	 les	 techniques	 d’analyse	 utilisées	 par	 le	
laboratoire	 et	 leur	 limite	 de	 quantification	 ainsi	 que	 les	 dates	 de	 prélèvement	 et	 de	
mesure	au	disque	de	Secchi	sont	synthétisés	dans	le	Tableau	1.	
	
Enfin,	 des	 sondes	 miniDOT®	 (PME,	 Californie)	 mesurant	 la	 température	 (°C),	 la	

concentration	en	oxygène	dissous	(mg/l)	et	la	saturation	en	oxygène	(%)	(précision	de	
+/-	5%	pour	l’oxygène	et	de	+/-	0,1	°C	pour	la	température)	ont	été	installées	dans	chaque	
FLOLIZ.	Elles	ont	été	configurées	pour	enregistrer	les	mesures	au	pas	de	temps	horaire.	
Chaque	FLOLIZ	a	été	équipée	en	septembre	2018	avec	deux	sondes	dont	une	sonde	placée	
à	 l’intérieur	 à	 0,5m	 de	 profondeur	 et	 une	 seconde	 placée	 à	 l’extérieur	 à	 la	 même	
profondeur	(Fig.	1C).	Cette	configuration	a	été	choisie	afin	de	pouvoir	comparer	à	la	fois	
les	différentes	FLOLIZs	entre	elles,	mais	aussi	les	paramètres	intérieurs	et	extérieurs	pour	
chaque	FLOLIZ,	permettant	ainsi	de	répondre	aux	différentes	hypothèses.	

2.3. Analyses statistiques 
 
Les	profils	verticaux	de	chacun	des	paramètres	ont	été	tracés	pour	chaque	campagne	

entre	septembre	2018	et	juin	2021	dans	les	six	Baies.	Ils	ont	été	analysés	graphiquement	
dans	le	but	de	décrire	la	structure	verticale	de	la	colonne	d’eau	pour	chaque	paramètre.	
Quant	 aux	 prélèvements	 d’eau,	 les	 valeurs	 moyennes	 (+	 écart	 type)	 et	 les	 gammes	
(minimum	-	maximum)	des	différents	paramètres	ont	été	calculées	et	synthétisées	dans	
le	Tableau	2.		
	
En	ce	qui	concerne	les	mesures	en	continue	dans	les	FLOLIZs,	les	sondes	intérieures	

ont	fonctionné	de	septembre	2018	à	septembre	2020	tandis	que	les	sondes	extérieures	
ont	subi	des	défaillances,	et	ont	fonctionné	de	septembre	2018	à	aout	2019	et	de	mai	2020	
à	août	2020	pour	la	FLOLIZ	1,	de	septembre	2018	à	octobre	2019	pour	la	FLOLIZ	2	et	enfin	
de	 septembre	 2018	 à	 juillet	 2019	 pour	 la	 FLOLIZ	 3.	 Des	 moyennes	 journalières	 de	
température	et	de	saturation	en	oxygène	ont	été	calculées	et	ont	été	comparées	par	mois	
entre	 l’intérieur	 et	 l’extérieur	 pour	 chaque	 FLOLIZ	 à	 l’aide	 de	 tests	 de	 Kruskal-Wallis	
(Kruskal	and	Wallis,	1952)	avec	une	correction	de	Holm	(Holm,	1979)	et	par	paire	de	
Wilcoxon	(Wilcox,	1989)	pour	les	comparaisons	multiples.	Enfin,	pour	mettre	en	évidence	
les	 plus	 fortes	 différences	 journalières,	 la	 différence	 entre	 la	 température	 moyenne	
journalière	à	 l’extérieur	et	 la	 température	moyenne	 journalière	à	 l’intérieur	(ΔT)	a	été	
calculée	pour	chaque	FLOLIZ.		
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Tableau	1	:	Synthèse	des	paramètres	analysés	dans	les	prélèvements	d’eau	et	des	
mesures	de	transparence	au	disque	de	Secchi.	

	

Paramètres	 Unités	 Techniques	d’analyses	 Limites		 Dates	
Matières	en	

suspension	(MES)	 (mg/l)	 Gravimétrie	[filtre	Whatman	
934-AH	RTU/47]		NF	EN	872	 <	2.0	

						05/02/2019	;	
06/03/2019	;	
17/04/2019	;	
23/05/2019	;	
20/06/2019	;	
17/07/2019	;	
28/08/2019	;	
25/09/2019	;	
23/10/2019	;	
19/02/2020	;	
27/05/2020	;	
24/06/2020	;	
29/07/2020	;	
19/08/2020	;	
21/10/2020	;	
26/05/2021	;	
30/06/2021	

Carbone	Organique	
Dissous	(COD)	 (mg/l)	 [Filtration	-	oxydation	/	IR]	

NF	EN	1484	 <	0.5	

Carbone	Organique	
Total	(COT)	 (mg/l)	 [Oxydation	/	IR]	

NF	EN	1484	 <	0.5	

Phosphore	(P)	 (mg/l)	 Spectrophotométrie	
NF	EN	ISO	6878	

Selon	ISO/IEC	
(<	0.01	à	<	0.1)	

Chlorophylle	a	 (µg/l)	 Spectrophotométrie	(UV/VIS)	
NF	T	90-117	 <	0.1	

Nitrates	(NO3)	 (mg/l)	 Spectrophotométrie	(UV/VIS)	
NF	ISO	15923-1	 <	0.5	

Nitrites	(NO2)	
	 (mg/l)	 Spectrophotométrie	(UV/VIS)	

NF	ISO	15923-1	 <	0.01	

Orthophosphates	
(PO4)	

	
(mg/l)	 Spectrophotométrie	(UV/VIS)	

NF	EN	ISO	6878	 <	0.05	

Ammonium	(N)	
	 (mg/l)	 Spectrophotométrie	(UV/VIS)	

NF	ISO	15923-1	 <	0.05	

Transparence	 (mètre)	 Disque	de	Secchi	 -	
Calcium	(Ca)	*	

	 (mg/l)	 [Chromatographie	Ionique]	
NF	EN	ISO	14911	 -	 05/02/2019	;	

23/05/2019	;	
17/07/2019	;	
23/10/2019	;	
27/05/2020	;	
29/07/2020	;	
21/10/2020	;	
26/05/2021	;	
30/06/2021	

Magnésium	(Mg)	*	
	 (mg/l)	 [Chromatographie	Ionique]	

NF	EN	ISO	14911	 -	

Potassium	(K)	*	
	 (mg/l)	 [Chromatographie	Ionique]	

NF	EN	ISO	14911	 <	1.0	

Sodium	(Na)	*	
	 (mg/l)	 [Chromatographie	Ionique]	

NF	EN	ISO	14911	 -	

*	Les	ions	ont	été	analysés	à	une	fréquence	saisonnière.	
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Tableau	2	:	Valeur	moyenne	(+	écart	type)	et	gamme	[minimum	-	maximum]	des	paramètres	analysés	dans	les	prélèvements	d’eau	et	
de	la	transparence	mesurée	au	disque	de	Secchi.	
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3.  Résultats 
3.1. Structuration verticale de la colonne d’eau 

 
Le	premier	examen	des	profils	verticaux	des	différents	paramètres	n’a	pas	montré	de	

différences	 majeures	 entre	 les	 Baies	 (Annexe	 4,	 Fig.	 A4-1),	 mais	 des	 différences	
interannuelles,	principalement	liées	aux	conditions	météorologiques	qui	 influent	sur	 le	
réchauffement	ou	le	refroidissement	de	la	masse	d’eau.	Par	conséquent,	les	profils	de	la	
baie	 expérimentale	 1	 (BE1)	 sont	 utilisés	 en	 exemple	 pour	 décrire	 et	 caractériser	 la	
structure	verticale	de	la	colonne	d’eau	et	pour	en	déduire	le	fonctionnement	général	de	la	
retenue.	
	

• Température	(Fig.	2A	à	2C)	

Les	 profils	 verticaux	 de	 température	 montrent	 qu’en	 hiver	 (février,	 mars),	 la	
température	est	homogène	autour	de	6°C	sur	toute	la	colonne	d’eau.	En	avril,	les	eaux	de	
surface	commencent	à	se	réchauffer	légèrement,	laissant	place	à	un	début	de	stratification	
thermique	visible	entre	5m	et	10m	de	profondeur.	La	différence	de	température	entre	
l’épilimnion	et	l’hypolimnion	à	cette	période	est	de	2°C.	Dès	le	milieu	du	printemps	(mai,	
juin),	 les	 températures	 plus	 élevées	 réchauffent	 fortement	 les	 eaux	 de	 surface	 ce	 qui	
engendrent	une	différence	jusqu’à	9°C	entre	la	surface	et	le	fond.	En	été,	la	thermocline	
située	entre	10	et	18m	de	profondeur	sépare	l’épilimnion,	dont	la	température	est	entre	
20	et	22°C,	de	l’hypolimnion	jusqu’à	6°C	plus	froid.	Dès	le	début	de	l’automne	(septembre	
2019),	le	refroidissement	de	l’épilimnion	favorise	le	mélange	et	démarre	le	processus	de	
déstratification,	réduisant	ainsi	la	différence	de	température	avec	l’hypolimnion,	à	moins	
de	4°C.	Finalement,	 en	octobre	2019	et	2020,	 la	 température	 redevient	homogène	 sur	
toute	la	colonne	d’eau	autour	de	15-16°C.	
	

• Oxygène	dissous	(Fig.	3A	à	3C)	

Les	profils	verticaux	de	2019	et	2020	montrent	que	l’oxygène	dissous	est	homogène	en	
hiver	 (février,	mars)	 sur	 toute	 la	 colonne	 d’eau	 aux	 alentours	 de	 11	mg/l.	 Les	 profils	
restent	relativement	homogènes	jusqu’au	début	du	printemps	(pour	2019	et	2021),	avec	
une	concentration	qui	baisse	légèrement	en	mai	2019	(d’environ	1	mg/l),	notamment	en	
surface	avec	le	réchauffement	printanier	qui	diminue	la	solubilité	de	l’oxygène	dans	l’eau.		
On	 observe	 au	 printemps	 2021	 que	 la	 concentration	 en	 oxygène	 (>	 11	mg/l)	 étaient	
supérieures	à	celles	des	années	précédentes	(9.5-10	mg/l).	Globalement,	à	partir	de	fin	
mai	et	 jusque	fin	août,	on	observe	des	pics	d’oxygène	dissous	dont	la	profondeur	varie	
entre	5	et	15	m.	Ces	pics	sont	bien	visibles	et	plus	importants	en	2020	et	2021	(juin)	qu’en	
2019.	On	peut	ainsi	noter	deux	pics	majeurs	en	août	2019	et	fin	juillet	2020	à	environ	10.3	
mg/l	alors	que	la	concentration	des	eaux	de	surface	est	d’environ	8.3	mg/l.	Au	début	de	
l’automne	 (fin	 septembre	 2019),	 une	 épaisse	 couche	 de	 surface	 d’environ	 12	m	 et	 de	
concentration	 8.7	 mg/l	 est	 séparée	 par	 une	 oxycline	 de	 la	 zone	 de	 plus	 de	 18	 m	 de	
profondeur	dont	les	concentrations	étaient	comprises	entre	6.5	et	7.5	mg/l.	Enfin,	au	cœur	
de	l’automne	2019	(fin	octobre),	la	concentration	en	oxygène	diminue	progressivement	
de	la	surface	à	8.5	mg/l	jusqu’au	fond	à	7.5	mg/l	tandis	qu’à	l’automne	2020	(fin	octobre),	
la	concentration	en	oxygène	est	totalement	homogène	à	9.3	mg/l.	



[80]	
	

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
	

Figure	2	:	Profils	verticaux	de	la	température	(°C)	dans	la	Baie	Expérimentale	1	(BE1).	(A)	entre	février	2019	et	octobre	2019;	(B)	entre	
février	2020	et	octobre	2020;	(C)	en	mai	et	juin	2021.	

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
	

Figure	3	:	Profils	verticaux	de	la	concentration	en	oxygène	dissous	(mg/l)	dans	la	Baie	Expérimentale	1	(BE1).	(A)	entre	février	2019	
et	octobre	2019;	(B)	entre	février	2020	et	octobre	2020;	(C)	en	mai	et	juin	2021.
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• pH	(Fig.	4A	à	4C)	

Les	profils	de	pH	ne	montrent	pas	de	 fortes	variations	temporelles,	à	 l’exception	de	
juillet	2019	qui	se	différencie	nettement	avec	un	pH	bien	supérieur.	Globalement,	le	pH	
est	 toujours	 compris	 entre	 8	 et	 8.5	 (sauf	 pour	 septembre	 2019	 à	 partir	 de	 20m	 de	
profondeur	et	juillet	2019)	correspondant	ainsi	à	un	milieu	basique.	Certaines	signatures	
sont	 cependant	 intéressantes	 à	 relever.	 Par	 exemple,	 de	 mai	 à	 septembre,	 les	 profils	
montrent	une	diminution	légère	et	progressive	du	pH	de	la	surface	vers	le	fond	mais	au	
mois	d’août,	un	léger	pic	de	pH	est	observable	à	15m	de	profondeur,	en	phase	avec	le	pic	
d’oxygène	correspondant	(Fig.	3A).		
	

• Conductivité	(Fig.	5A	à	5C)	

En	hiver,	la	conductivité	est	homogène	autour	de	280	µS/cm	jusqu’à	30m	de	profondeur	
mais	on	observe	en	mars	2019,	une	augmentation	progressive	jusqu’à	310	µS/cm	à	40m	
de	profondeur.	En	2019,	entre	l’hiver	et	le	milieu	du	printemps,	la	conductivité	augmente	
fortement	pour	atteindre	360	µS/cm	puis	elle	diminue	légèrement	aux	alentours	de	330	
µS/cm	à	l’été.	En	2020,	l’augmentation	de	la	conductivité	est	continue	de	l’hiver	jusqu’au	
milieu	de	l’été	passant	de	280	µS/cm	à	350	µS/cm	dans	la	couche	supérieure.	En	effet,	
entre	mai	et	aout,	il	existe	une	certaine	hétérogénéité	de	la	conductivité	dans	la	colonne	
d’eau	avec	plus	particulièrement	une	baisse	importante	de	la	surface	jusqu’au	fond,	sauf	
pour	 juin	 2019	 et	 juin	 2021	 ou	 on	 observe	 une	 augmentation	 à	 partir	 de	 15m	 de	
profondeur.	Enfin,	en	octobre,	la	conductivité	était	stable	mais	légèrement	plus	élevée	en	
2019	qu’en	2020	(340	µS/cm	contre	310	µS/cm	respectivement).		
	

3.2. Caractéristiques physico-chimiques des eaux de surface 
 
L’examen	du	Tableau	2	a	montré	que	les	valeurs	des	différents	paramètres	étaient	très	

proches	 entre	 les	 Baies	 (par	 ex.	 Carbone	 Organique	 Dissous,	 Matière	 en	 suspension,	
Magnésium),	voire	 identiques	 (par	ex.	Phosphore,	Nitrite,	Potassium).	La	 transparence	
moyenne	 était	 également	 proche	 entre	 les	 Baies,	 mais	 la	 Baie	 Témoin	 3	 et	 la	 Baie	
Expérimentale	3	se	trouvant	sur	la	branche	Ubaye	présentaient	les	moyennes	(4.44	±	1.52	
et	4.08	±	1.50,	respectivement)	et	les	valeurs	minimales	(1.85m	et	1.73m	respectivement)	
les	 plus	 faibles.	 D’un	 point	 de	 vue	 temporel,	 seuls	 les	 paramètres	 Carbone	Organique	
Dissous	(COD)	et	Total	(COT)	ont	montré	des	variations	temporelles	mais	sans	présenter	
de	dynamique	particulière,	 et	en	 restant	 toujours	à	des	concentrations	 faibles	 (par	ex.	
entre	0.5	et	1.0	mg/l	pour	le	COD)	(Fig.	6A,	Fig.	6B).		Pour	de	nombreux	paramètres	(par	
ex.	 les	Matières	en	suspension,	 les	Nitrates	ou	les	Orthophosphates),	 ils	étaient	stables	
dans	 le	 temps	 (Fig.	 6C,	 Fig.	 6D,	 Fig.	 6E).	 Cependant,	 pour	 les	 différents	 ions	 (Calcium,	
Potassium,	 Magnésium),	 des	 pics	 de	 concentration	 étaient	 visibles	 dans	 tous	 les	
prélèvements	aux	mois	de	mai	et	pour	toutes	les	Baies	(Fig.	6G,	Fig.	6H,	Fig.	6I).		
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Figure	4	:	Profils	verticaux	du	pH	dans	la	Baie	Expérimentale	1	(BE1).	(A)	entre	février	2019	et	septembre	2019	;	(B)	en	mai	et	juin	
2021.	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	

Figure	5	:	Profils	verticaux	de	la	conductivité	(µS/cm)	dans	la	Baie	Expérimentale	1	(BE1).	(A)	entre	février	2019	et	octobre	2019	;	(B)	
entre	février	2020	et	octobre	2020;	(C)	en	mai	et	juin	2021.
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Figure	6	:	Variations	temporelles	des	paramètres	physico-chimiques	de	l’eau	de	surface	

dans	les	différentes	baies	(BTs,	BEs).	(A)	Paramètre	Chlorophylle	;	(B)	Paramètre	
Matières	en	suspension	;	(C)	Paramètre	Carbone	Organique	Dissous	;	(D)	Paramètre	

Carbone	Organique	Total	;	(E)	Paramètre	Nitrite	;	(F)	Paramètre	Nitrate	;	(G)	Paramètre	
Orthophosphate	;	(H)	Paramètre	Ammonium	;	(I)	Ion	Calcium	;	(J)	Ion	Magnésium	;	(K)	

Ion	Potassium	;	(L)	Ion	Sodium.	
	

3.3. Caractéristiques physico-chimiques des FLOLIZs 
	
La	 comparaison	 des	 températures	 intérieures	 entre	 les	 FLOLIZs	 montre	 des	

différences.	 Par	 exemple,	 en	 février	 2019,	 les	 températures	 moyennes	 intérieures	 de	
toutes	 les	FLOLIZs	diffèrent	significativement	 (FLOLIZ	1	:	6.31	±	0.13	;	FLOLIZ	2	:	6.59	
±	0.27	;	FLOLIZ	3	:	6.19	±	0.16)	(Fig.	7,	Tab.	3).	En	juillet	2019,	la	température	moyenne	
intérieure	est	significativement	supérieure	dans	la	FLOLIZ	3	(22.1	±	0.51)	que	la	FLOLIZ	
1	(21.5	±	0.76)	(Fig.	7,	Tab.	3).	Enfin,	de	juillet	2020	à	septembre	2020,	la	température	
moyenne	intérieure	est	significativement	supérieure	(de	maximum	0.5°C)	dans	la	FLOLIZ	
3	(21.9	±	0.53	;	22.3	±	0.48	;	20.7	±	0.27,	respectivement)	que	dans	la	FLOLIZ	1	(21.4	±	
0.45	;	22.0	±	0.60	;	20.4	±	0.28,	respectivement)	et	FLOLIZ	2	(21.4	±	0.45	;	21.8	±	0.71	;	
20.1	±	0.30,	respectivement)	(Fig.	7,	Tab.	3).		
	
La	comparaison	de	la	température	entre	l’intérieur	et	l’extérieur	pour	chaque	FLOLIZ	

ne	montre	pas	de	différence	significative	(P-value	>	0.05)	(Fig.	8A	à	8C).	En	particulier,	les	
écarts	de	température	moyenne	journalière	diffèrent	au	maximum	de	+0.17°C	et	–0.09°C	
pour	la	FLOLIZ	1,	de	+0.14°C	et	-0.06°C	pour	la	FLOLIZ	2	et	enfin	de	+0.04°C	et	–0.11°C	
pour	la	FLOLIZ	3	(Fig.	9A	à	9C).	Dans	les	FLOLIZ	1	et	2,	les	valeurs	positives	de	delta	T	
sont	concentrées	au	printemps	et	à	l’été	(Fig.	9A,	Fig.	9B).	A	l’inverse,	les	écarts	négatifs	
qui	 sont	 par	 ailleurs	 plus	 nombreux,	 sont	 concentrées	 entre	 l’automne	 et	 le	 début	 du	
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printemps	 (Fig.	 9A,	 Fig.	 9B).	 Dans	 la	 FLOLIZ	 3,	 les	 valeurs	 de	 delta	 T	 sont	 presque	
exclusivement	négatifs	mais	très	proches	de	0	(Fig.	9C).		
	
Contrairement	à	la	température,	la	saturation	en	oxygène	montre	de	fortes	différences	

entre	l’intérieur	et	l’extérieur	pour	toutes	les	FLOLIZs	(Fig.	10A	à	10C,	Tab.	4A	à	4C).	Dans	
la	 FLOLIZ	 1,	 la	 saturation	 moyenne	 en	 oxygène	 est	 significativement	 supérieure	 à	
l’extérieur	de	janvier	à	juin	2019,	en	mai	2020,	juillet	2020	et	aout	2020	par	rapport	à	
l’intérieur	 (P-value	 <	 0.05)	 (Fig.	 10A,	 Tab.	 4A).	 Par	 contre,	 la	 saturation	moyenne	 en	
oxygène	 est	 significativement	 supérieure	 à	 l’intérieur	 qu’à	 l’extérieur	 en	 novembre	 et	
décembre	2018	(P-value	<	0.05).	Dans	la	FLOLIZ	2,	la	saturation	moyenne	en	oxygène	est	
significativement	supérieure	à	l’extérieur	de	janvier	2019	à	avril	2019	(P-value	<	0.05)	
(Fig.	 10B,	 Tab.	 4B).	 Enfin,	 dans	 la	 FLOLIZ	 3,	 la	 saturation	 moyenne	 en	 oxygène	 est	
significativement	 supérieure	 à	 l’extérieur	 en	 septembre	 2018	 et	 de	 novembre	 2018	 à	
juillet	2019	(P-value	<	0.05)	(Fig.	10C,	Tab.	4C).	A	l’intérieur	des	FLOLIZs,	la	saturation	
moyenne	 en	 oxygène	 est	 comprise	 entre	 83	 et	 110%	 tandis	 qu’à	 l’extérieur	 elle	 est	
comprise	entre	84	et	125%.	Quant	aux	valeurs	maximales	de	saturation	en	oxygène,	elles	
sont	à	l’extérieur	et	à	l’intérieur	de	214%	et	127%	respectivement	pour	la	FLOLIZ	1,	de	
145%	et	118%	respectivement	pour	 la	FLOLIZ	2	et	de	236%	et	142%	respectivement	
pour	la	FLOLIZ	3.	Enfin,	d’après	la	Figure	10	et	Figure	A4-2	(Annexe	4),	les	sursaturations	
en	oxygène	semblaient	être	plus	nombreuses	et	plus	importantes	à	l’extérieur	des	FLOLIZ	
1	et	3	par	rapport	à	la	FLOLIZ	2.	
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Tableau	3	:		Résultats	des	comparaisons	de	la	température	moyenne	intérieure	des	
FLOLIZs	par	les	tests	de	Kruskal-Wallis	(statistique	H,	P-value)	de	septembre	2018	à	
septembre	2020.	Le	nombre	de	mesures	par	sonde	(n)	est	indiqué	pour	chaque	mois.	
	

Mois 
Nombre de 

mesures par 
sonde (n) 

Test de Kruskal-Wallis  
(df = 2) 

Septembre 2018 393 H = 0.38, P-value = 0.83 

Octobre 2018 744 H= 0.17, P-value = 0.92 

Novembre 2018 718 H = 0.07, P-value = 0.97 

Décembre 2018 744 H = 0.09, P-value = 0.96 

Janvier 2019 744 H = 0.15, P-value = 0.93 

Février 2019 668 H = 34.81, P-value = 2.7e-08 

Mars 2019 743 H = 4.95, P-value = 0.08 

Avril 2019 720 H = 1.95, P-value = 0.38 

Mai 2019 741 H = 3.87,P-value = 0.15 

Juin 2019 720 H = 1.90, P-value = 0.39 

Juillet 2019 716 H = 10.02, P-value = 0.007 

Aout 2019 66 H = 4.15, P-value = 0.13 

Septembre 2019 720 H = 2.88, P-value = 0.24 

Octobre 2019 251 H = 0.89, P-value = 0.64 

Février 2020 271 H = 0.99, P-value = 0.61 

Mars 2020 743 H = 2.55, P-value = 0.28 

Avril 2020 720 H = 2.36, P-value = 0.31 

Mai 2020 156 H = 1.66, P-value = 0.44 

Juin 2020 156 H = 5.29, P-value = 0.07 

Juillet 2020 741 H = 20.62, P-value = 3.3e-05 

Aout 2020 710 H = 10.47, P-value = 0.005 

Septembre 2020 105 H = 9.89, P-value = 0.007 
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Figure	7	:	Distribution	de	la	température	moyenne	(°C)	par	mois	à	l’intérieur	des	trois	FLOLIZs.	Les	lettres	«	a,	b,	c	»	signalent	les	
différences	significatives.	Si	les	lettres	sont	différentes	alors	il	existe	une	différence	significative.	S’il	existe	une	lettre	commune	alors	les	

valeurs	ne	diffèrent	pas.	Se	référer	au	Tableau	3	pour	les	valeurs	de	P-value.	
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Figure	8	:	Distribution	de	la	température	moyenne	(°C)	intérieure	et	extérieure	par	mois	

dans	les	FLOLIZs.	(A)	pour	FLOLIZ	1;	(B)	pour	FLOLIZ	2;	(C)	pour	FLOLIZ	3.	
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Figure	9		:	Différence	de	la	température	moyenne	journalière	entre	l’intérieur	et	

l’extérieur	(ΔT)	des	FLOLIZs.	(A)	pour	FLOLIZ	1;	(B)	pour	FLOLIZ	2;	(C)	pour	FLOLIZ	3.	
Les	valeurs	de	ΔT	supérieures	à	0	apparaissent	en	rouge.	Les	valeurs	de	ΔT	égales	à	0	

apparaissent	en	noir.	Les	valeurs	de	ΔT	négatives	apparaissent	en	noir.	
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Figure	10	:		Distribution	de	la	saturation	en	oxygène	(%)	intérieure	et	extérieure	par	
mois	dans	les	FLOLIZs.	(A)	pour	FLOLIZ	1	;	(B)	pour	FLOLIZ	2	;	(C)	pour	FLOLIZ	3.	Le	
symbole	*	indique	une	différence	significative.	Se	référer	au	Tableau	4	correspondant.	
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Tableau	4	:	Résultats	des	tests	de	Kruskal-Wallis	(statistique	H,	P-value)	sur	la	
saturation	moyenne	en	oxygène	(%)	à	l’intérieur	et	à	l’extérieur	des	FLOLIZs.	Le	nombre	
de	mesures	par	sonde	(n)	est	indiqué	pour	chaque	mois.	(A)	Tableau	pour	la	FLOLIZ	1	;	

(B)	Tableau	pour	la	FLOLIZ	2	;	(C)	Tableau	pour	la	FLOLIZ	3.	
	

Mois 
Nombre de 
mesures par 

sonde 

Test de Kruskal-Wallis  
(df = 1) 

Septembre 2018 393 H = 0.02, P-value = 0.88 

Octobre 2018 744 H = 0.05, P-value = 0.83 

Novembre 2018 719 H = 4.04, P-value = 0.04 

Décembre 2018 744 H = 8.05, P-value = 0.005 

Janvier 2019 744 H = 16.96, P-value = 3.82e-05 

Février 2019 670 H = 27.16, P-value = 1.88e-07 

Mars 2019 743 H = 43.69, P-value = 3.85e-11 

Avril 2019 720 H = 31.56, P-value = 1.93e-08 

Mai 2019 742 H = 29.00, P-value = 7.24e-08 

Juin 2019 720 H = 31.07, P-value = 2.49e-08 

Juillet 2019 743 H = 0.22, P-value = 0.64 

Aout 2019 639 H = 0.68, P-value = 0.41 

Mai 2020 588 H = 17.81, P-value = 2.44e-05 

Juin 2020 289 H = 3.90, P-value = 0.05 

Juillet 2020 743 H = 34.22, P-value = 4.93e-09 

Aout 2020 646 H = 28.67, P-value = 8.59e-08 

	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	

(A) 
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Mois 
Nombre de 
mesures par 

sonde 

Test de Kruskal-Wallis  
(df = 1) 

Septembre 2018 393 H = 0.66, P-value = 0.42 

Octobre 2018 744 H = 0.24, P-value = 0.63 

Novembre 2018 719 H = 1.43, P-value = 0.23 

Décembre 2018 744 H = 0.03, P-value = 0.86 

Janvier 2019 744 H = 22.58, P-value = 2.02e-06 

Février 2019 671 H = 12.41, P-value = 0.0004 

Mars 2019 743 H = 7.58, P-value = 0.006 

Avril 2019 720 H = 19.54, P-value = 9.85e-06 

Mai 2019 743 H = 2.42, P-value = 0.12 

Juin 2019 720 H = 1.65, P-value = 0.20 

Juillet 2019 743 H = 0.04, P-value = 0.84 

Septembre 2019 720 H = 0.10, P-value = 0.76 

Octobre 2019 562 H = 0.58, P-value = 0.45 

	

Mois 
Nombre de 
mesures par 

sonde 

Test de Kruskal-Wallis  
(df = 1) 

Septembre 2018 397 H = 23.42, P-value = 1.30e-06 

Octobre 2018 744 H = 2.88, P-value = 0.09 

Novembre 2018 719 H = 23.95, P-value = 9.90e-07 

Décembre 2018 744 H = 45.38, P-value = 1.62e-11 

Janvier 2019 744 H = 45.76, P-value = 1.34e-11 

Février 2019 671 H = 19.72, P-value = 8.96e-06 

Mars 2019 743 H = 6.82, P-value = 0.009 

Avril 2019 720 H = 38.93, P-value = 4.40e-10 

Mai 2019 743 H = 40.76, P-value = 1.72e-10 

Juin 2019 720 H = 41.93, P-value = 9.45e-11 

Juillet 2019 378 H = 19.11, P-value = 1.23e-05 

(C) 

(B) 
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4.  Discussion 
4.1. Des variations temporelles marquées de la physico-chimie 

 
L’analyse	des	profils	verticaux	entre	les	Baies	ne	montrent	pas	de	différences	majeures,	

par	contre	nous	avons	mis	en	évidence	des	variations	temporelles	très	marquées	de	la	
température,	de	l’oxygène	dissous	ou	encore	de	la	conductivité.	En	effet,	d’après	l’analyse	
des	profils	verticaux	de	 température,	 la	 retenue	de	Serre-Ponçon	apparaît	 comme	une	
retenue	 monomictique	 avec	 une	 stratification	 visible	 entre	 avril	 et	 septembre.	 Les	
conditions	thermiques	comprises	entre	6	et	22°C	sont	compatibles	avec	les	tolérances	des	
espèces	piscicoles	présentes	(Tissot	and	Souchon,	2010),	même	des	plus	sténothermes	
(par	ex.	salmonidés)	(Molony	and	Molony,	2001).	En	ce	qui	concerne	l’oxygène	dissous,	
les	 pics	 printaniers	 et	 estivaux	 importants	 observés	 sont	 classiquement	 liés	 au	
développement	 du	phytoplancton,	 qui	 produit	 une	 quantité	 importante	 d’oxygène	par	
photosynthèse.	Ce	développement	de	phytoplancton	est	mis	en	évidence	sur	les	profils	de	
chlorophylle	(Annexe	4,	Fig.	A4-3)	avec	des	pics	visibles	autour	de	30	µg/l	voire	jusqu’à	
plus	de	100	µg/l	à	des	profondeurs	comprises	entre	5	et	30m.	De	plus,	la	concentration	
en	oxygène	est	 toujours	supérieure	à	7	mg/l	donc	parfaitement	compatible	avec	 la	vie	
aquatique	(en	particulier	les	poissons,	Doudoroff	and	Shumway,	1970)	et	correspond	à	
un	très	bon	état	chimique	du	milieu.	En	ce	qui	concerne	la	conductivité,	les	profils	mettent	
en	évidence	des	variations	temporelles	assez	fortes	avec	notamment	une	augmentation	
entre	 l’hiver	 et	 l’été.	 Cette	 augmentation	 de	 la	 conductivité	 est	 probablement	 liée	 au	
remplissage	de	la	retenue	par	un	apport	massif	d’eau	issue	de	la	fonte	des	neiges.	En	effet,	
cette	eau	riche	en	minéraux	qui	provient	du	bassin	versant	a	pour	effet	d’augmenter	la	
conductivité	de	la	retenue.		
	
Enfin,	pour	le	pH,	 il	s’agit	du	seul	paramètre	qui	varie	peu	puisqu’il	est	globalement	

compris	entre	8	et	8.5.	Cependant,	les	pics	observés	de	pH	en	juillet	et	août	2019	peuvent	
être	 liés	 à	 l’activité	 photosynthétique	 intense	 du	 phytoplancton	 qui	 produit	 non	
seulement	de	l’oxygène	dissous	mais	qui	consomme	aussi	du	gaz	carbonique	dissous	lui-
même	produit	par	acidification	d’hydrogénocarbonates.		Enfin,	l’alcalinité	de	l’eau	de	la	
retenue	est	en	partie	due	aux	différentes	roches	métamorphiques	qui	composent	le	bassin	
versant	(marne,	calcschiste)	(Chappaz	et	al.,	2009)	puisqu’elles	sont	riches	en	calcaire.	
Finalement,	les	valeurs	de	pH	autour	de	la	neutralité	sont	optimales	pour	les	organismes	
aquatiques.	En	effet,	des	valeurs	de	pH	trop	acides	(<	6.0)	pourraient	affecter	la	diversité	
des	poissons	dans	les	lacs	(Matuszek	and	Beggs,	1988).	Dans	la	retenue	de	Serre-Ponçon,	
les	valeurs	de	pH	légèrement	basiques	correspondent	à	une	bonne	qualité	d’eau	et	sont	
compatibles	avec	la	vie	des	organismes	aquatiques.		

4.2. Des conditions physico-chimiques similaires entre les Baies 
 
Comme	 les	 profils	 verticaux	 l’ont	 déjà	montré,	 les	 paramètres	 chimiques	 n’ont	 pas	

varié	spatialement	sur	la	période	à	laquelle	nous	avons	effectué	les	prélèvements.	Ainsi,	
les	Baies	dans	la	zone	aval	de	la	retenue,	se	trouvant	sur	la	branche	Durance	ou	Ubaye	
présentent	des	caractéristiques	chimiques	semblables.	De	plus,	les	paramètres	montrent	
des	 valeurs	 très	 faibles	 voire	 proches	 des	 limites	 de	 quantification.	 Cependant,	 les	
analyses	des	prélèvements	d’eau	permettent	de	confirmer	l’augmentation	printanière	de	
la	conductivité	observée	dans	les	profils	verticaux,	qui	est	due	à	une	augmentation	des	
ions	apportés	par	l’eau	issue	de	la	fonte	des	neiges	du	bassin	versant.	Finalement,	toutes	
ces	observations	prouvent	premièrement	que	l’eau	est	pauvre	en	éléments	nutritifs	et	en	
minéraux	et	que	l’on	peut	donc	qualifier	l’eau	de	la	retenue	comme	étant	oligotrophe,	et	
deuxièmement,	que	 les	Baies	ne	présentent	pas	de	différences	environnementales,	par	
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conséquent,	 les	 résultats	 sur	 les	 compartiments	biotiques	 (voir	Chapitres	 suivants)	ne	
pourront	pas	être	mis	en	lien	avec	des	différences	environnementales.	Enfin,	puisque	les	
différents	 types	 de	 Baie	 (les	 3	 BTs,	 les	 3	 BEs)	 présentent	 des	 conditions	
environnementales	similaires,	elles	peuvent	être	considérées	comme	des	vrais	réplicas.	

4.3. Des FLOLIZs protégées du batillage 
 
Bien	que	les	différences	sont	peu	élevées	(0.5°C	maximum),	la	température	intérieure	

dans	les	FLOLIZs	3	(Branche	Ubaye)	s’est	tout	de	même	montrée	plusieurs	fois	supérieure	
à	 au	moins	une	FLOLIZ	de	 la	 branche	Durance	 (FLOLIZ	1	 ou	2),	 en	particulier	 durant	
certains	mois	 d’été.	 Cette	 observation	 est	 intrigante	mais	 elle	 pourrait	 s’expliquer	par	
l’orientation	 différente	 des	 Baies	 et	 donc	 une	 exposition	 légèrement	 différente	 des	
FLOLIZs	au	soleil.	Ainsi,	la	FLOLIZ	3	aurait	pu	bénéficier	d’un	ensoleillement	légèrement	
plus	 important	 dans	 la	 journée,	 permettant	 un	 réchauffement	 des	 eaux	 de	 surface	
légèrement	plus	important.	Dans	tous	les	cas,	la	température	à	l’intérieur	des	FLOLIZs	est	
compatible	avec	les	tolérances	thermiques	des	poissons	(Tissot	and	Souchon,	2010).	
	
En	ce	qui	concerne	 la	 température	entre	 l’intérieur	et	 l’extérieur	de	chaque	FLOLIZ,	

aucune	différence	n’a	pu	être	mise	en	évidence.	Par	contre,	nous	avons	pu	montrer	de	
fortes	différences	de	la	saturation	en	oxygène	à	l‘extérieur	des	FLOLIZs.	Cette	observation	
peut	 s’expliquer	 par	 le	 batillage	 qui	 frappe	 les	 structures	 et	 provoque	 d’importants	
remous.	En	effet,	les	sursaturations	importantes	sont	souvent	observées	dans	les	milieux	
agités.	Enfin,	les	plus	fortes	saturations	en	oxygène	observables	à	l’extérieur	des	FLOLIZs	
1	et	3,	peuvent	s’expliquer	par	le	fait	que	ces	FLOLIZs	sont	dans	des	Baies	très	ouvertes,	
proche	 du	 couloir	 des	 vents	 et	 de	 la	 navigation	 ce	 qui	 les	 soumet	 à	 un	 batillage	 plus	
important.	A	l’inverse,	la	FLOLIZ	2	est	dans	une	Baie	étroite	et	plus	à	l’abri	du	batillage.	La	
saturation	en	oxygène	étant	en	permanence	largement	supérieure	à	80%	elle	n’est	donc	
pas	limitante	pour	la	vie	aquatique.	Finalement,	les	cages	grillagées	latérales	remplies	de	
substrat	ne	permettent	pas	de	contribuer	à	significativement	augmenter	la	température	
à	l’intérieur	des	FLOLIZs	mais	montrent	un	intérêt	pour	créer	un	milieu	moins	soumis	au	
batillage,	 donc	 plus	 stable	 et	 plus	 confiné.	 En	 particulier,	 elles	 permettent	 d’éviter	 un	
brassage	 trop	 important	 à	 l’intérieur	 des	 FLOLIZs	 qui	 aurait	 pu	 causer	 des	 dégâts	
importants	sur	 la	végétation	(par	ex.	déracinement,	arrachement	des	 tiges)	mais	aussi	
déranger	la	macrofaune	aquatique	(par	ex.	les	macroinvertébrés,	les	poissons).	
 
5.  Conclusion 
 
La	 caractérisation	 environnementale	 a	 permis	 de	montrer	 que	 la	 retenue	de	 Serre-

Ponçon	est	une	retenue	monomictique,	stratifiée	d’avril	à	septembre	dont	la	température	
est	comprise	entre	6	et	22°C,	présente	une	bonne	oxygénation	(>	7	mg/l)	et	une	eau	de	
type	oligotrophe,	c.à.d.	des	conditions	environnementales	propices	à	la	vie	aquatique.	Si	
les	paramètres	montrent	des	variations	temporelles	fortes,	ils	ne	varient	pas	spatialement	
puisque	 les	 caractéristiques	 physico-chimique	 sont	 similaires	 entre	 les	 Baies.	 Par	
conséquent,	 les	 résultats	 sur	 les	 compartiments	 biotiques	 décrits	 dans	 les	 chapitres	
suivants,	 ne	 seront	 pas	 liés	 à	 des	 différences	 environnementales.	 Toutefois,	 en	 ce	 qui	
concerne	 les	FLOLIZs,	 la	FLOLIZ	3	montre	des	 températures	 légèrement	supérieures	à	
l’été	2020	par	rapport	aux	autres	FLOLIZs.	Finalement,	l’installation	de	cages	grillagées	
latérales	dans	les	FLOLIZs	ne	permet	pas	d’augmenter	significativement	la	température	
intérieure	mais	a	permis	de	protéger	la	végétation	aquatique	et	la	macrofaune	aquatique	
du	batillage	répété.
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CHAPITRE IV – COLONISATION DES FLOLIZs PAR 
LES MACROINVERTEBRES EN CONTEXTE 

MARNANT. 
 

 
Figure	1	:	Mosaïque	de	clichés	de	macroinvertébrés	pris	sous	stéréomicroscope.		
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Ce	chapitre	est	une	adaptation	en	français	de	l’article	Salmon	et	al.	(2021)	«	Floating	
Littoral	 Zone	 (FLOLIZ):	 a	 solution	 to	 sustain	 macroinvertebrate	 communities	 in	
regulated	 lakes?	»	 (Publié	 dans	 Ecological	 Engineering	 et	 joint	 en	 Annexe	 5).	 Les	
modifications	majeures	concernent	la	partie	résultat	puisque	des	analyses	et	des	données	
supplémentaires	 (3	 saisons	 supplémentaires)	 ont	 été	 ajoutées.	 Par	 conséquent,	 des	
modifications	légères	ou	actualisations	ont	été	entreprises	dans	les	autres	parties	pour	
s’adapter	aux	nouveaux	résultats.	
	

1.  Résumé 
 
Les	 fluctuations	 artificielles	 du	 niveau	 d'eau	 (marnage)	 menacent	 sérieusement	 la	

biodiversité	 et	 le	 fonctionnement	 des	 zones	 littorales	 dans	 les	 écosystèmes	 lacustres.	
L'utilisation	d'îles	 flottantes	artificielles	(AFI)	pour	compenser	 les	effets	délétères	d’un	
marnage	 artificiel	 sur	 les	 habitats	 littoraux	 suscite	 un	 intérêt	 croissant	 de	 la	 part	 des	
gestionnaires	de	l'environnement.	Pourtant,	l'efficacité	écologique	de	ces	structures	est	
encore	très	peu	documentée.	Les	AFIs	sont	généralement	conçues	comme	de	simples	tapis	
flottants	 végétalisés.	 Dans	 cette	 étude,	 nous	 avons	 conçu	 une	 zone	 littorale	 flottante	
artificielle	 (FLOLIZ),	 qui	 imite	 une	 zone	 littorale	 naturelle	 composée	 d'une	 partie	
terrestre	végétalisée	avec	des	hélophytes	et	de	plusieurs	étages	subaquatiques	contenant	
un	sol	et	des	hydrophytes.	Ensuite,	nous	avons	cherché	à	évaluer	l'efficacité	des	FLOLIZs	
pour	 soutenir	 les	 communautés	de	macroinvertébrés.	Trois	FLOLIZs	ont	 été	 installées	
dans	 trois	 baies	 d'un	 réservoir	 hydroélectrique	 français	 marqué	 par	 un	 marnage	
important.	 La	 composition	 taxonomique	 et	 fonctionnelle	 des	 communautés	 de	
macroinvertébrés	 dans	 les	 trois	 FLOLIZs	 a	 été	 comparée	 à	 celle	 de	 stations	 littorales	
témoins	à	sept	saisons	s’étalant	sur	trois	années.	L'abondance,	la	richesse	taxonomique	et	
la	diversité	étaient	significativement	plus	élevées	dans	les	FLOLIZs	que	dans	les	stations	
littorales	témoins,	notamment	lorsque	le	niveau	de	l’eau	augmentait	brusquement	(c'est-
à-dire	aux	printemps	2019	et	2020)	et	pendant	les	saisons	post-fluctuations	(c'est-à-dire	
à	l’été	et	à	l’automne	2019).	En	effet,	aux	printemps,	le	taux	d’extinction	dans	les	stations	
littorales	témoins	étaient	significativement	plus	important,	témoignant	un	fort	impact	des	
fluctuations	 du	 niveau	 d’eau.	 Enfin,	 les	 profils	 fonctionnels	 des	 communautés	 de	
macroinvertébrés	différaient	significativement	entre	les	FLOLIZs	et	les	stations	littorales	
témoins.	Dans	le	détail,	les	communautés	littorales	étaient	dominées	par	des	taxons	très	
mobiles	et	résistants	(par	ex.,	 les	coléoptères,	 les	hétéroptères,	 les	chironomes),	tandis	
que	les	communautés	des	FLOLIZs	étaient	dominées	par	des	espèces	moins	mobiles	avec	
des	cycles	de	vie	plus	 longs	 (par	ex.,	Hydra	sp,	Oligochaeta,	Planariidae).	Ces	 résultats	
montrent	 que	 les	 FLOLIZs	 ont	 été	 colonisées	 avec	 succès	 par	 des	 communautés	 de	
macroinvertébrés	originales,	plus	diversifiées	et	plus	abondantes	que	celles	des	stations	
littorales	 témoins.	 Ces	 résultats	 à	moyen	 terme	 suggèrent	 que	 les	 FLOLIZs	pourraient	
fournir	des	habitats	adéquats	pour	les	macroinvertébrés	dans	les	réservoirs	présentant	
un	marnage	important.	Un	suivi	à	plus	long	terme,	sur	d’autres	écosystèmes	lacustres	et	
incluant	 d'autres	 compartiments	 que	 les	 macroinvertébrés	 (par	 ex.	 les	 poissons,	 voir	
Chapitre	V)	serait	pertinent	à	mener	pour	attester	du	potentiel	des	FLOLIZs	à	mitiger	les	
effets	délétères	du	marnage	sur	la	biodiversité	aquatique.	
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2.  Introduction 
	
Dans	 cette	 étude,	 nous	 avons	 cherché	 à	 évaluer	 la	 colonisation	des	FLOLIZs	 et	 leur	

efficacité	 pour	 soutenir	 les	 communautés	 de	 macroinvertébrés	 dans	 un	 contexte	 de	
marnage	artificiel	extrême.	Pour	cela,	nous	avons	comparé	l'abondance	et	la	richesse	des	
macroinvertébrés,	la	dynamique	de	colonisation	des	taxons,	la	composition	taxonomique	
et	fonctionnelle	des	communautés	des	FLOLIZs	à	des	stations	littorales	témoins	durant	
presque	 deux	 années	 complètes.	 Nous	 avons	 émis	 l'hypothèse	 que	 les	 FLOLIZs	
constituent	 des	 habitats	 refuges	 pour	 les	 macroinvertébrés	 et	 que,	 par	 conséquent,	
l'abondance	et	la	richesse	taxonomique	seraient	plus	élevées	dans	les	FLOLIZs	que	dans	
les	 stations	 littorales	 témoins	 pendant	 et	 après	 les	 épisodes	 de	 fortes	 fluctuations	 du	
niveau	de	l’eau	(printemps	et	été	par	exemple).	De	plus,	nous	avons	pensé	que	la	stabilité	
des	habitats	dans	 les	 FLOLIZs	permettrait	 une	 colonisation	 croissante	 et	 continue	des	
macroinvertébrés.	 Enfin,	 nous	 nous	 attendions	 également	 à	 ce	 que	 les	 compositions	
taxonomiques	et	fonctionnelles	(via	les	traits	écologiques)	des	macroinvertébrés	soient	
différentes	dans	les	FLOLIZs	et	 les	stations	littorales	témoins	en	raison	des	différences	
d'habitats,	 plus	 diversifiés	 et	 plus	 stables	 dans	 les	 FLOLIZs	 par	 rapport	 aux	 stations	
littorales	 témoins.	 En	 particulier,	 nous	 nous	 attendions	 à	 trouver	 une	 plus	 grande	
abondance	de	macroinvertébrés	présentant	des	traits	écologiques	leur	permettant	de	se	
maintenir	 dans	 un	 environnement	 instable	 (par	 ex.	 une	 grande	 mobilité,	 une	
reproduction	 rapide)	 dans	 les	 stations	 littorales	 témoins	 par	 rapport	 aux	 FLOLIZs.	 A	
l’inverse,	nous	nous	attendions	à	trouver	dans	les	FLOLIZs,	des	macroinvertébrés	que	l'on	
pourrait	 trouver	dans	 les	 zones	 littorales	 naturelles,	 et	 caractérisés	 par	 des	 traits	 tels	
qu'une	 faible	mobilité,	 un	 faible	nombre	de	 génération	par	 an	 et	 une	dépendance	 aux	
habitats	végétaux.	
	

3.  Matériel et méthodes 
3.1. Stations d’échantillonnage et conception des FLOLIZs 

 
Les	 informations	 concernant	 les	 stations	 d’échantillonnage	 et	 la	 conception	 des	

FLOLIZs	ont	été	détaillées	dans	le	Chapitre	I	section	1.4	et	le	Chapitre	II	respectivement,	
ou	dans	l’article	Salmon	et	al.	(2022)	joint	en	Annexe	5.	

3.2. Échantillonnage des macroinvertébrés  
 
Le	suivi	des	macroinvertébrés	a	commencé	2	mois	après	l'installation	des	FLOLIZs.	Les	

macroinvertébrés	ont	été	échantillonnés	de	manière	saisonnière	 le	27	novembre	2018	
(correspondant	à	l'automne	2018),	le	05	février	2019	(correspondant	à	l'hiver	2019),	le	
24	mai	2019	(correspondant	au	printemps	2019),	le	26	août	2019	(correspondant	à	l'été	
2019),	 le	 22	 octobre	 2019	 (correspondant	 à	 l’automne	 2019),	 le	 17	 février	 2020	
(correspondant	à	l’hiver	2020)	et	le	24	mai	2020	(correspondant	au	printemps	2020).	Les	
communautés	 de	 macroinvertébrés	 dans	 les	 Baies	 Témoins	 (BTs)	 et	 Baies	
Expérimentales	(BEs)	ont	été	échantillonnées	à	l'aide	d'un	filet	surber	(mailles	de	250	µm;	
surface	 échantillonnée	 de	 0,05	 m²)	 (Fig.	 2).	 Pour	 chaque	 station	 contrôle,	 deux	
échantillons	ont	été	collectés	à	0,5m	de	profondeur	et	un	échantillon	à	1m	de	profondeur	
correspondant	 aux	 étapes	 subaquatiques	 des	 FLOLIZs.	 Pour	 l'échantillonnage	 des	
macroinvertébrés	dans	les	FLOLIZs,	le	filet	surber	n'a	pas	pu	être	utilisé	car	le	substrat	
était	 encagé.	 Ainsi,	 des	 substrats	 amovibles	 mesurant	 20	 x	 25	 cm	 (soit	 une	 surface	
d'échantillonnage	de	0,05m²)	(Fig.	3)	et	contenant	de	la	Misapor®	ont	été	préalablement	
installés	dans	chaque	compartiment	aquatique	des	FLOLIZs.	Lors	de	chaque	campagne	
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saisonnière,	 un	 substrat	 amovible	 a	 été	 collecté	 aléatoirement	 à	 chaque	 étage	
subaquatique	(soit	2	substrats	retirés	à	0,5	m	et	1	substrat	retiré	à	1m	de	profondeur)	
parmi	 les	 substrats	 qui	 n’avaient	 pas	 déjà	 été	 échantillonnés	 lors	 des	 campagnes	
précédentes.	Les	substrats	amovibles	ont	été	placés	dans	un	filet	de	mailles	de	250	µm	
avant	 d’être	 remontés	 à	 la	 surface.	 Chaque	 substrat	 amovible	 a	 été	 rincé	 et	 secoué	
plusieurs	fois	dans	une	bassine	et	la	Misapor®	a	été	soigneusement	frottée	pour	enlever	
les	 organismes	 fixés.	 Pour	 s'assurer	 que	 tous	 les	 individus	 ont	 bien	 été	 collectés,	 une	
vérification	minutieuse	a	été	effectuée	pour	chaque	substrat.	L'échantillon	a	ensuite	été	
passé	 sur	 un	 tamis	 de	 maille	 250	 µm	 pour	 collecter	 les	 macroinvertébrés.	 Tous	 les	
échantillons	ont	été	conservés	dans	de	l'alcool	pur	dénaturé	(70%)	et	ont	été	rapidement	
tamisés,	 triés	 et	 identifiés	 au	 laboratoire	 sous	 un	 stéréomicroscope	 (LEICA	 MZ75,	
Allemagne).	Les	individus	ont	été	identifiés	au	niveau	taxonomique	le	plus	précis	possible	
(généralement	au	genre)	en	utilisant	plusieurs	clés	d'identification	(Tachet	et	al.,	2010	;	
PERLA	l)	(Fig.	1).	

 
Figure	2	:	Matériel	utilisé	pour	l’échantillonnage	des	macroinvertébrés	dans	les	baies	
(dans	l’ordre	:	colonne	de	tamis,	contenant,	filet	surber,	alcool	de	conservation).		

 
Figure	3	:	Photographie	d’un	substrat	amovible	(20	x	25	cm)	rempli	de	Misapor®.		

3.3. Analyse statistique 
 
Un	 total	 de	 189	 échantillons	 de	macroinvertébrés	 a	 été	 collecté	 correspondant	 à	 3	

échantillons	 (2	 échantillons	 à	 0,5m	 et	 1	 échantillon	 à	 1m	de	 profondeur)	 par	 type	 de	
station	(n=3,	c.à.d.	Baie	témoin,	Baie	expérimentale,	FLOLIZ),	par	réplica	de	station	(n=3)	

	
l	http://www.perla.developpement-durable.gouv.fr/index.php	
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et	par	saison	(n=7).	Cinq	métriques	des	assemblages	de	macroinvertébrés	(nombre	de	
taxons,	 abondance,	 taux	 de	 colonisation,	 taux	 d’extinction,	 indice	 de	 1-Hill)	 ont	 été	
calculées	pour	chaque	échantillon.	L'indice	1-Hill	est	un	indice	synthétique	qui	combine	
la	sensibilité	de	l'indice	de	Shannon	avec	les	espèces	rares	et	la	sensibilité	de	l'indice	de	
Simpson	avec	les	espèces	abondantes	(Hill,	1973)	;	 il	quantifie	 la	diversité.	Les	taux	de	
colonisation	 et	 d’extinction	 ont	 été	 calculés	 pour	 chaque	 station	 à	 chaque	 date	
d’échantillonnage	 en	 prenant	 comme	 point	 de	 départ	 (t0),	 la	 date	 d’installation	 des	
FLOLIZs	 soit	 le	 15	 septembre	 2018.	 Ces	 taux	 de	 colonisation	 et	 d’extinction	 ont	 été	
calculés	 selon	 la	 méthode	 décrite	 par	 Dickson	 and	 Cairns	 (1972):	 «	Le	 nombre	 de	
nouvelles	espèces	plus	le	nombre	d'espèces	réapparues	divisé	par	unité	de	temps	entre	
les	périodes	d'échantillonnage	est	égal	au	taux	de	colonisation	exprimé	en	espèces	par	
unité	 de	 temps.	 Le	 taux	 d'extinction	 a	 été	 déterminé	 en	 divisant	 le	 nombre	 d'espèces	
éliminées	par	unité	de	temps	entre	les	périodes	d'échantillonnage.	Ce	taux	a	également	
été	exprimé	en	espèces	par	unité	de	temps.	».	Les	tests	non	paramétriques	de	Kruskal-
Wallis	et	de	Wilcoxon	utilisant	l'ajustement	de	Holm	(Holm,	1979)	ont	été	utilisés	pour	
évaluer	la	significativité	des	différences	des	métriques	(1)	entre	les	stations	(c'est-à-dire	
FLOLIZs,	BTs	et	BEs)	pour	chaque	saison	et	 (2)	entre	 les	saisons	pour	chaque	 type	de	
station.	 Pour	 chaque	 test	 de	 Kruskal-Wallis,	 la	 statistique	 H,	 le	 nombre	 de	 degrés	 de	
liberté	ainsi	que	la	P-value	ont	été	reportés.	Les	coefficients	de	variation	ont	été	calculés	
pour	comparer	les	variations	saisonnières	des	métriques	pour	chaque	type	de	station.		
	
Une	 ordination	 multidimensionnelle	 non	 métrique	 (Non-Metric	 Multidimensional	

Scaling	 ;	 NMDS)	 de	 l'abondance	 des	 taxons	 de	macroinvertébrés	 a	 été	 effectuée	 pour	
examiner	 la	 distribution	 des	 assemblages	 entre	 les	 stations	 en	 utilisant	 la	 fonction	
"metaMDS"	du	package	vegan	de	R	(Oksanen	et	al.,	2009).	Avant	d'effectuer	l'ordination,	
les	échantillons	 (2	à	0,5	m	de	profondeur	et	1	à	1	m)	ont	été	poolés	par	saison	et	par	
station	afin	de	calculer	la	dissimilarité	de	Bray-Curtis	et	les	données	d'abondance	ont	été	
transformées	 en	 utilisant	 la	 transformation	 de	 Hellinger	 (Rao,	 1995	 ;	 Legendre	 et	
Gallagher,	 2001).	 La	 dissimilarité	 de	 Bray-Curtis	 a	 été	 utilisée	 pour	 quantifier	 la	
dissimilarité	entre	les	stations	en	fonction	des	assemblages	de	macroinvertébrés	(Bray	et	
Curtis,	1957).	La	qualité	de	l'ajustement	a	été	estimée	à	l'aide	de	la	valeur	de	stress,	qui	
varie	de	0	à	1.	Les	valeurs	comprises	entre	0.15	et	0.20	indiquent	une	qualité	moyenne	
d’ordination	 (Clarke,	 1993).	 Des	 tests	 de	 permutation	 ont	 été	 utilisés	 pour	 tester	 la	
significativité	 de	 la	 différence	 dans	 les	 assemblages	 de	 macroinvertébrés	 entre	 les	
stations	et	entre	les	saisons	(en	utilisant	les	surfaces	d’ordination)	en	utilisant	la	fonction	
"ordiareatest"	 du	 package	 vegan	 de	 R	 (Oksanen	 et	 al.,	 2009).	 Cette	 fonction	 étudie	
l'hypothèse	unilatérale	selon	laquelle	la	surface	couverte	par	chaque	polygone	(dessinée	
par	la	fonction	ordihull	par	groupe,	c'est-à-dire	les	stations	ou	les	saisons)	dans	l'espace	
d'ordination	bidimensionnel	est	plus	petite	que	celle	attendue	sous	l'hypothèse	nulle	en	
utilisant	le	test	de	permutation	(Oksanen	et	al.,	2013).	Enfin,	l’abondance	moyenne	par	
classes	(par	ex.,	les	Gastéropodes,	les	Nématodes),	familles	(par	ex.,	les	Chironomidés)	ou	
ordres	(par	ex.,	les	Coléoptères,	les	Hémiptères,	les	Ephéméroptères…)	a	été	calculée	par	
type	de	station	pour	chacune	des	dates	d’échantillonnage.	Pour	les	ordres	représentés	par	
un	 taxon	 unique	 (par	 ex.,	 les	 Cnidaires	 avec	 Hydra	 sp,	 les	 Bivalves	 avec	 Dreissena	
polymorpha,	les	Crustacés	avec	Gammarus	sp),	le	nom	du	taxon	a	été	utilisé.		
	
Enfin,	 les	 profils	moyens	 des	 traits	 de	 la	 communauté	 ont	 été	 calculés	 à	 partir	 des	

données	 d'abondance	 des	 macroinvertébrés	 en	 utilisant	 20	 traits	 biologiques	 et	
écologiques	à	codage	flou	décrits	pour	chaque	taxon	(Chevenet	et	al.,	1994)	et	appelés	ci-
après	"traits	fonctionnels".	Les	traits	biologiques	reflètent	l'histoire	de	vie	des	taxons	(par	
ex.	 le	 nombre	 de	 cycles	 de	 reproduction	 par	 an),	 leurs	 capacités	 de	 résistance	 et	 de	
résilience	 (par	 ex.	 les	 formes	 de	 résistance)	 et	 leurs	 caractéristiques	morphologiques	
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générales	 (forme	 et	 taille	 du	 corps)	 ou	 physiologiques	 (par	 ex.	 respiration,	 habitudes	
alimentaires)	 (Usseglio-Polatera	 et	 al.,	 2000).	 Les	 traits	 écologiques	 décrivent	
principalement	les	préférences	d'habitat	des	taxons	à	différentes	échelles	spatiales	(par	
ex.	substrat,	vitesse	du	courant,	température,	pH,	saprobité,	distribution	longitudinale).	
Chaque	trait	est	décrit	par	un	ensemble	de	modalités	(détails	dans	l’Annexe	6,	Tableau	
A6-1).	Les	profils	de	traits	pondérés	moyens	(par	les	abondances	log-transformées)	des	
assemblages	de	chaque	station	ont	été	calculés	et	exprimés	sous	forme	de	distributions	
d'abondance	 relative	 des	 modalités	 de	 traits	 (Thioulouse	 et	 al.,	 1997).	 Ensuite,	 une	
analyse	 floue	 des	 correspondances	 (Fuzzy	 Coding	 Analysis	 ;	 FCA)	 a	 été	 utilisée	 pour	
examiner	les	différences	des	profils	de	traits	pondérés	moyens	entre	les	stations	à	l'aide	
du	progiciel	ADE4	(Chessel	et	al.,	2004).	Les	comparaisons	"	entre	stations	"	des	modalités	
de	traits	ont	été	réalisées	à	l'aide	du	test	de	Kruskal-Wallis	et	du	test	post-hoc	de	Wilcoxon	
avec	l'ajustement	de	Holm	après	transformation	arcsin	(√p	avec	p	:	proportion	de	chaque	
modalité	de	trait	dans	la	communauté).	Le	pourcentage	de	similarité	fonctionnelle	entre	
les	stations	a	été	calculé	en	fonction	du	nombre	de	traits	communs	et	du	nombre	total	de	
traits.	Enfin,	la	richesse	fonctionnelle	(FRic),	la	régularité	(FEve)	et	la	divergence	(Fdiv)	
ont	été	calculées	comme	les	trois	composantes	de	la	diversité	fonctionnelle	(Mason	et	al.,	
2005)	en	utilisant	le	package	FD	(Laliberté	et	al.,	2014).		
	

Toutes	les	analyses	statistiques	ont	été	réalisées	en	utilisant	le	logiciel	R	version	3.5.0	(R	
Core	Team,	2018)	et	RStudio	version	1.2.5033	(RStudio	Team,	2019).	
	
4.  Résultats 

4.1. Abondance et caractéristiques taxonomiques des communautés 
de macroinvertébrés 

 
L'abondance	 totale	 varie	 de	 121.3	 ±	 50.5	 (hiver	 2019)	 à	 408.8	 ±	 162.0	 (printemps	

2020)	dans	les	FLOLIZs	et	de	0.9	±	1.0	(automne	2019)	à	698,8	±	751,2	(hiver	2019)	et	de	
1.0	 ±	 1.1	 (automne	 2019)	 à	 391.7	 ±	 351.4	 (hiver	 2019)	 dans	 les	 BTs	 et	 les	 BEs,	
respectivement	(Fig.	4B	;	Tableau	S).	L'abondance	est	similaire	entre	 les	trois	types	de	
stations	 (i.e.,	 FLOLIZs,	 BTs,	 BEs)	 durant	 l'automne	 2018,	 l'hiver	 2019	 et	 2020	 mais	
diffèrent	 significativement	 durant	 le	 printemps,	 l'été	 et	 l’automne	 2019	mais	 aussi	 le	
printemps	2020	(H	=	17.5,	df	=	2,	P-value	<	0.001	;	H	=	15.8,	df	=	2,	P-value	<	0.001	;	H	=	
18.0,	 df	 =	 2,	P-value	 <	 0.001	 ;	 H	 =	 17.4,	 df	 =	 2,	P-value	 <	 0.001,	 respectivement).	 En	
particulier,	l'abondance	est	plus	élevée	dans	les	FLOLIZs	que	dans	les	BTs	et	les	BEs	au	
printemps	2019	(P-value	=	0,001	pour	les	deux),	en	été	2019	(P-value	=	0.002	;	P-value	=	
0.01,	respectivement),	à	l’automne	2019	(P-value	=	0,001	pour	les	deux)	et	au	printemps	
2020	(P-value	=	0.001	pour	les	deux)	(Fig.	4B).	L'abondance	des	invertébrés	dans	les	BEs	
et	les	BTs	ne	diffèrent	qu’à	l’été	2019	(P-value	=	0.02),	l'abondance	étant	la	plus	élevée	
dans	les	BEs	(Fig.	4B).		
	
La	 richesse	 taxonomique	moyenne	 est	 de	 8.0	 ±	 2.4,	 4.0	 ±	 3.4	 et	 4.5	 ±	 3.4	 pour	 les	

FLOLIZs,	 les	 BTs	 et	 les	 BEs,	 respectivement.	 	 La	 richesse	 taxonomique	 est	
significativement	différente	entre	les	types	de	stations	à	l’hiver	2019	(H	=	10.5,	df	=	2,	P-
value	<	0.01),	au	printemps	2019	(H	=	17.8,	df	=	2,	P-value	<	0.001),	à	l’automne	2019	(H	
=	18.2,	df	=	2,	P-value	<	0.001)	et	au	printemps	2020	(H	=	17.8,	df	=	2,	P-value	<	0.001)	
(Fig.	4C).	En	particulier,	la	richesse	taxonomique	est	significativement	plus	élevée	dans	
les	BTs	(7.7	±	1.5)	et	les	BEs	(7.5	±	2.3)	que	dans	les	FLOLIZs	(5.4	±	0.9)	pendant	l'hiver	
2019	(Fig.	4C)	mais	significativement	plus	faible	dans	les	stations	témoins	que	dans	les	
FLOLIZs	pendant	le	printemps	2019	(BTs	:	1.9	±	1.6	;	BEs	:	2.1	±	1.4	;	FLOLIZs	:	7.8	±	1.5),	
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l’automne	2019	(BTs	:	0.7	±	0.7	;	BEs	:	0.8	±	0.8	;	FLOLIZs	:	9.3	±	1.2)	et	le	printemps	2020	
(BTs	:	1.8	±	1.0	;	BEs	:	2.4	±	2.0	;	FLOLIZs	:	9.9	±	1.2).	La	richesse	taxonomique	st	similaire	
entre	les	stations	témoins	au	cours	de	ces	quatre	saisons	(Fig.	4C).			
	
La	diversité	 taxonomique	varie	de	0.17	±	0.02	à	0.37	±	0.04	tout	au	 long	de	 l'année	

d'échantillonnage	dans	les	FLOLIZs.	Dans	les	stations	témoins,	la	diversité	taxonomique	
varie	de	0.005	±	0.02	à	0.21	±	0.06	et	de	0.005	±	0.02	à	0.21	±	0.04	pour	les	BTs	et	BEs,	
respectivement.	La	diversité	taxonomique	diffère	entre	les	stations	au	printemps	2019	(H	
=	17.4,	df	=	2,	P-value	<	0.001),	été	2019	(H	=	12.1,	df	=	2,	P-value	<	0.01),	automne	2019	
(H	=	21.9,	 df	 =	2,	P-value	<	0.0001),	 hiver	2020	 (H	=	16.0,	 df	 =	2,	P-value	<	0.001)	 et	
printemps	2020	(H	=	17.2,	df	=	2,	P-value	<	0.001)	avec	des	valeurs	toujours	plus	élevées	
dans	les	FLOLIZs	que	dans	les	stations	témoins	(Fig.	4D).	Les	stations	témoins	présentent	
une	diversité	taxonomique	similaire	(P-value	>	0.05)	excepté	à	 l’hiver	2020	ou	les	BTs	
(0.30	±	0.08)	sont	supérieures	aux	BEs	(0.21	±	0.04)	(P-value	=	0.01)	(Fig4.	4D).		
	
L'abondance,	 la	 richesse	 et	 la	 diversité	 des	 macroinvertébrés	 dans	 les	 FLOLIZs	

montrent	une	variation	saisonnière	largement	plus	faible	(CV	=	65.4%,	30.4%	et	34.7%	
respectivement)	 par	 rapport	 aux	 stations	 témoins	 (CV	 :	 254.6%,	 85.2%,	 112.4%,	
respectivement	pour	les	BTs	et	208.1%,	75.3%,	88.4%,	respectivement,	pour	les	BEs).	En	
particulier,	l'abondance	moyenne	des	macroinvertébrés	dans	les	BTs	et	les	BEs	diminue	
significativement	de	99.5%	et	98.3%	entre	l'hiver	2019	et	le	printemps	2019,	et	de	93.0%	
et	86.7%	entre	l’hiver	2020	et	le	printemps	2020	respectivement	alors	qu'elle	augmente	
significativement	de	182.1%	dans	les	FLOLIZs	entre	l'hiver	2019	et	le	printemps	2019	et	
est	constante	entre	l’hiver	2020	et	le	printemps	2020	(Tab.	1,	Annexe	6	Tableau	A6-2).	La	
richesse	taxonomique	moyenne	diminue	de	façon	significative	dans	les	stations	témoins	
entre	 l'hiver	 2019	 et	 le	 printemps	 2019	 (de	 75.4%	 et	 72.1%	pour	 les	 BTs	 et	 les	 BEs,	
respectivement)	 ainsi	 qu’entre	 l’hiver	2020	et	 le	printemps	2020	 (de	79.8%	et	72.2%	
pour	les	BTs	et	les	BEs,	respectivement)	(Tab.	1,	Annexe	6	Tableau	A6-2).	En	revanche,	
elle	augmente	de	42.9%	dans	les	FLOLIZs	entre	l'hiver	2019	et	le	printemps	2019	mais	
est	constante	entre	l’hiver	2020	et	le	printemps	2020	(Tab.	1,	Annexe	6	Tableau	A6-2).	La	
diversité	moyenne	diminue	de	façon	significative	dans	les	stations	témoins	(de	87.7%	et	
79.6%	pour	les	BTs	et	BEs,	respectivement)	entre	l’hiver	2019	et	le	printemps	2019	mais	
également	entre	l’hiver	2020	et	le	printemps	2020	de	88.6%	pour	les	BTs.	Le	schéma	est	
différent	 pour	 les	 FLOLIZs	 puisque	 la	 diversité	 est	 constante	 dans	 les	 FLOLIZs	 entre	
l'hiver	et	le	printemps	2019	mais	a	significativement	diminué	de	33.5%	entre	l’hiver	et	le	
printemps	2020	(Tab.	1,	Annexe	6	Tableau	A6-2).		
	
Sur	la	période	considérée,	le	taux	de	colonisation	varie	entre	0.2	±	0.4	(juin	2020)	et	

3.06	±	1.05	(novembre	2018)	dans	les	FLOLIZs,	entre	0.4	±	0.2	(juin	2020)	et	2.92	±	0.83	
(novembre	2018)	dans	les	BTs,	et	entre	0.5	±	0.2	(juin	2020)	et	3.75	±	1.10	(novembre	
2018)	 dans	 les	 BEs	 (Fig.	 5A).	 En	 hiver,	 le	 taux	 de	 colonisation	 est	 significativement	
supérieur	dans	les	BTs	(2.2	±	0.61)	par	rapport	aux	FLOLIZs	(0.80	±	0.87)	(P-value	=	0.02)	
(Tab.	2A).	Quant	au	taux	d’extinction,	il	varie	entre	0.3	±	0.3	(février	2020)	et	1.2	±	0.3	
(octobre	2019)	dans	les	FLOLIZs,	entre	0.1	±	0.2	(février	2020)	et	3.4	±	1.5	(octobre	2019)	
pour	les	BTs,	et	entre	0.3	±	0.3	(février	2020)	et	3.6	±	1.1	(octobre	2019)	pour	les	BEs	(Fig.	
5B).	En	période	de	fortes	fluctuations	du	niveau	d’eau	(printemps),	le	taux	d’extinction	
est	plus	important	que	le	taux	de	colonisation	dans	les	stations	littorales	(Fig.	5).	De	plus	
le	taux	d’extinction	est	significativement	supérieur	dans	les	stations	littorales	(BTs	:	2.53	
±	0.50	;	BEs	:	2.39	±	0.83)	par	rapport	à	celui	des	FLOLIZs	(0.75	±	0.58)	(Tab.	2B).		
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Tableau	1	:	Test	de	Kruskal-Wallis	et	par	paire	de	Wilcoxon	de	l'abondance,	la	richesse	taxonomique	et	la	diversité	entre	les	saisons	
parmi	les	types	de	station.	*	indique	une	différence	significative	avec	***	pour	P-value	<	0.001,	**	pour	P-value	<	0.01	et	*	pour	P-value	<	

0.05.	NS	signifie	aucune	différence	significative.	
	

 Richesse taxonomique Diversité Abondance 

 
BTs 

(H(6)= 
41.7, P-value 
= 2.2e-7***) 

BEs 
(H(6)=41.1, 
P-value = 

2.8e-7***) 

FLOLIZs 
(H(6)= 40.4, 
P-value = 

3.8e-7***) 

BTs 
(H(6)=39.2, 
P-value = 

6.6e-7***) 

BEs 
H(6)= 

31.7, P-value 
= 1.9e-5***) 

FLOLIZs 
(H(6)= 

30.1,P-value 
= 2.6e-5***) 

BTs 
(H(6)= 

39.9, P-value 
= 4.8e-7***) 

BEs 
(H(6)= 

41.3, P-value 
= 2.5e-7***) 

FLOLIZs 
(H(6)= 

27.3, P-value 
= 1.3e-4***) 

     Automne18 
- 

Hiver19 
0.049 * 0.451 0.978 0.186 0.839 1.0 0.096 0.306 1.0 

Automne19 
- 

Printemps19 
0.658 0.163 0.127 1.0 1.0 1.0 1.0 0.378 0.031 * 

Automne18 
- 

Ete19 
1.0 1.0 0.978 1.0 1.0 0.688 1.0 0.954 1.0 

Automne18 
- 

Automne19 
0.036 * 0.044 * 0.01 * 1.0 0.869 1.0 0.046 * 0.050 0.503 

Automne18 
- 

Hiver20 
0.029 * 0.161 0.032 * 0.016 0.354 0.003 ** 0.104 0.666 0.816 

Automne18 
- 

Printemps20 
0.739 0.451 0.008 ** 1.0 1.0 0.604 1.0 0.749 0.01 * 

Hiver19 
- 

Printemps19 
0.007 ** 0.013 * 0.033 * 0.006 ** 0.017 * 0.244 0.008 ** 0.01 * 0.015 * 

Hiver19 
- 

Ete19 
0.116 0.163 0.587 0.035 0.342 0.007 ** 0.013 * 0.059 1.0 

Hiver19 
- 

Automne19 
0.007 * 0.007 ** 0.007 ** 0.046 * 0.005 ** 1.0 0.008 ** 0.008 ** 0.244 
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Hiver19 
- 

Hiver20 
0.809 0.968 0.033 * 0.170 1.0 0.0009 

*** 1.0 0.666 0.695 

Hiver19 
- 

Printemps20 
0.007 ** 0.020 * 0.007 ** 0.064 0.412 0.005 ** 0.028 * 0.013 * 0.031 * 

Printemps19 
- 

Ete19 
0.809 0.144 0.587 1.0 0.355 1.0 1.0 0.026 * 0.440 

Printemps19 
- 

Automne19 
0.488 0.286 0.266 1.0 1.0 1.0 0.149 0.378 0.293 

Printemps19 
- 

Hiver20 
0.007 ** 0.007 ** 0.127 0.008 ** 0.007 ** 0.005 ** 0.008 ** 0.008 ** 0.239 

Printemps19 
- 

Printemps20 
1.0 1.0 0.10 1.0 1.0 1.0 1.0 0.954 1.0 

Ete19 
- 

Automne19 
0.096 0.011 * 0.033 * 0.417 0.007 ** 1.0 0.101 0.008 ** 1.0 

Ete19 
- 

Hiver20 
0.035 * 0.049 * 0.052 0.016 * 0.044 * 0.003 ** 0.008 ** 0.026 * 1.0 

Ete19 
- 

Printemps20 
0.809 0.286 0.016 * 1.0 1.0 1.0 1.0 0.192 0.096 

Automne19 
- 

Hiver20 
0.007 ** 0.007 ** 0.421 0.005 ** 0.005 ** 0.003 ** 0.008 ** 0.008 ** 1.0 

Automne19 
- 

Printemps20 
0.193 0.451 0.978 1.0 0.390 1.0 0.335 0.378 0.10 

Hiver20 
- 

Printemps20 
0.007 ** 0.01 ** 0.592 0.008 ** 0.194 0.003 ** 0.016 * 0.016 * 0.201 
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Figure	4	:	Comparaisons	saisonnières	de	l'abondance,	de	la	richesse	taxonomique	et	de	la	diversité	des	macroinvertébrés	entre	les	
stations	FLOLIZs	et	les	stations	témoins	(BTs,	BEs).	(A)	Variations	quotidiennes	de	la	côte	entre	septembre	2018	et	juin	2020.	Les	flèches	

rouges	correspondent	aux	dates	de	prélèvement;	Diagrammes	en	bâtons	(moyenne	±	écart	type)	de	l'abondance	(B),	de	la	richesse	
taxonomique	(C)	et	de	la	diversité	(indice	1-Hill)	(D)	par	saison	pour	chaque	type	de	station.	Pour	chaque	saison	et	chaque	métrique,	des	

symboles	(*	pour	une	valeur	P-value	<	0.05	et	**	pour	une	valeur	P-value	<	0.01)	entre	les	stations	indiquent	les	différences	
significatives.
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Figure	5	:	Variations	saisonnières	du	taux	de	colonisation	(A)	et	d’extinction	(B)	

(moyenne	±	écart	type)	des	taxons	de	macroinvertébrés	dans	les	différents	types	de	

station	sur	toute	la	période	d’échantillonnage.	

	

Tableau	2	:	Test	de	Kruskal-Wallis	et	test	par	paire	de	Wilcoxon	du	taux	de	

colonisation	(A)	et	d’extinction	(B)	entre	les	types	de	station	parmi	les	différences	

saisons.	*	indique	une	différence	significative,	avec	**	pour	P-value	<	0.01	et	*	pour	P-
value	<	0.05.	NS	signifie	aucune	différence	significative.	

	

(A) Printemps 
 (H(2)= 0.3, P-value 

= 0.87) 

Eté 
(H(2)= 2.2, P-value 

= 0.34) 

Automne  
(H(2)= 1.2, P-value = 

0.56) 

Hiver 
(H(2)= 8.6, P-value = 

0.01 *) 
FLOLIZs - BTs NS NS NS 0.02  * 

FLOLIZs - BEs NS NS NS NS 

BTs -  BEs NS NS NS NS 
     

(B) Printemps 
(H(2)= 10.3, P-value 

= 0.006 **) 

Eté 
(H(2)= 1.0, P-value 

= 0.60) 

Automne 
(H(2)= 0.8, P-value = 

0.67) 

Hiver 
(H(2)= 0.4, P-value = 

0.80) 

FLOLIZs - BTs 0.006  ** NS NS NS 

FLOLIZs - BEs 0.02 * NS NS NS 

BTs - BEs NS NS NS NS 
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4.2. Dynamique des assemblages des communautés de 
macroinvertébrés 

 
La	 figure	 6	 montre	 l’ordination	 multidimensionnelle	 non	 métrique	 effectuée	 sur	

l'abondance	des	taxons	échantillonnés	dans	les	FLOLIZs,	les	BEs	et	les	BTs	au	cours	de	

toutes	 les	 campagnes	 d'échantillonnage.	 L'analyse	 distingue	 les	 assemblages	 de	

macroinvertébrés	 dans	 les	 FLOLIZs	 de	 ceux	 des	 stations	 témoins	;	 l’assemblage	 des	

FLOLIZs	apparaît	composé	à	la	fois	d’un	sous-échantillon	des	taxons	des	stations	littorales	

et	de	taxons	non	présents	dans	ces	stations.	Par	contre,	les	deux	types	de	stations	témoins	

présentaient	 des	 assemblages	 similaires,	 comme	 le	 montre	 le	 fort	 chevauchement	 de	

leurs	polygones.	Plus	précisément,	alors	que	toutes	 les	stations	ont	partagé	des	taxons	

communs	 (par	 ex.	 Chironomidés,	 Oligochaeta,	 Hydracarina),	 certains	 taxons	 n'ont	 été	

signalés	que	dans	les	FLOLIZs	comme	Stagnicola	sp.	(Gastropoda),	Kempia	sp.	(Diptera),	

Wiedemannia	 sp.	 (Diptera),	 et	 Ecnomus	 sp	 (Trichoptera).	 De	 plus,	 certains	 taxons	

communs	sont	plus	abondants	dans	les	FLOLIZs	que	dans	les	stations	témoins,	comme	

Caenis	 sp.	 (Ephemeroptera),	 Hydra	 sp.	 (Cnidaria)	 et	 Dreissena	 polymorpha	 (Bivalvia)	
(Tableau	des	occurrences	des	taxons	dans	l’Annexe	6;	Tableau	A6-2).	Les	polygones	des	

stations	 témoins	 sont	 tirés	 par	 des	 taxons	 particuliers,	 appartenant	 aux	 ordres	 des	

Coléoptères	 (Bidessus	 sp,	 Agabus	 sp,	 Deronectes	 sp),	 Hémiptères	 (Micronecta	 sp)	 et	

Diptères.	 On	 remarque	 que	 les	 assemblages	 BTs	 et	 BEs	 présentent	 des	 polygones	 de	

surfaces	beaucoup	plus	grandes	(4.0	et	4.8	respectivement)	que	les	assemblages	FLOLIZs	

(0.4),	ce	qui	suggère	une	forte	variabilité	entre	les	saisons	et	les	stations	pour	les	deux	

types	de	stations	de	contrôle	 (test	de	permutation,	P-value	=	0.001).	En	effet,	dans	 les	
stations	littorales,	seuls	les	Hydracariens	et	Diptères	non	chironomides	sont	retrouvés	à	

toutes	 les	 saisons	 (Fig.	7E	et	7M).	Les	Diptères	 chironomidés	sont	 retrouvées	à	quatre	

saisons	avec	des	abondances	les	plus	importantes	durant	les	hivers	2019	et	2020	(Fig.	

7A).	 Les	 Diptères	 chironomidés	 et	 les	 Ephéméroptères	 sont	 présents	 en	 abondance	 à	

plusieurs	saisons	mais	ont	disparu	à	chaque	printemps	ainsi	qu’à	l’automne	2019	lorsque	

les	 fluctuations	 de	 l’eau	 étaient	 importantes	 (Fig.	 7A	 et	 7G).	 Les	 Oligochètes	 et	 les	

Hémiptères	sont	retrouvés	à	presque	toutes	les	saisons	à	l’exception	du	printemps	2019	

et	 de	 l’été	 2019	 respectivement	 (Fig.	 7B	 et	 7J).	 Les	 Coléoptères	 sont	 retrouvés	 à	 cinq	

saisons	sur	les	sept	échantillonnées	mais	avec	des	abondances	très	faibles	(Fig.	7N).	Des	

taxons	 comme	 les	 Gammares,	 les	 Gastéropodes,	 les	 Nématodes,	 les	 Dreissènes	 sont	

retrouvés	ponctuellement	ou	avec	des	abondances	très	faibles	dans	les	stations	littorales	

(Fig.	 7K,	 7L,	 7I,	 7D).	 Enfin,	 les	 Hydres,	 les	 Planaires	 ou	 encore	 les	 Trichoptères	 sont	

retrouvés	une	unique	fois	et	avec	une	abondance	ne	dépassant	pas	2	individus	(Fig.	7C,	

7F,	7H).	Dans	les	FLOLIZs,	les	Diptères	chironomidés,	les	Oligochètes	et	les	Hydres	sont	

retrouvés	à	toutes	les	saisons	mais	avec	des	abondances	qui	variaient	de	façon	importante	

(Fig.	7A,	7B,	7C).	Ces	taxons	qui	sont	présents	de	manière	continue	et	constituent	la	base	

des	 communautés	 de	 macroinvertébrés	 dans	 les	 FLOLIZs.	 Quant	 aux	 Hydracariens,	

Planaires	 et	 Diptères	 non	 chironomides,	 ils	 sont	 retrouvés	 à	 6,	 5	 et	 4	 saisons	

respectivement	avec	des	abondances	assez	faibles	(Fig.	7E,	7F,	7M).	Ensuite,	il	existe	des	

taxons	avec	une	dynamique	croissante	de	colonisation	dans	les	FLOLIZs,	par	exemple	les	

Trichoptères,	les	Gammares	et	les	Dreissènes	(Fig.	7H,	7K,	7D).	Certains	taxons	tels	que	

les	 Gastéropodes,	 les	 Nématodes	 ou	 les	 Coléoptères	 sont	 été	 retrouvés	 de	 façon	

sporadique	 dans	 les	 FLOLIZs	 (Fig.	 7L,	 7I,	 7N).	 Enfin,	 certains	 taxons	 ont	 disparu	 des	

FLOLIZs	(par	ex.	les	Ephéméroptères)	(Fig	7G)	ou	n’ont	jamais	été	échantillonnés	(par	ex.	

les	Hémiptères)	(Fig.	7J).		
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Figure	6	:	Ordination	multidimensionnelle	non	métrique	(NMDS)	de	l'abondance	des	

taxons	pour	FLOLIZs,	BTs	et	BEs	sur	l'ensemble	des	campagnes	d'échantillonnage	

(27/11/2018	;	26/02/2019	;	25/05/2019	;	26/08/2019	;	22/10/2019	;	17/02/2020	;	

24/05/2020).	Les	résultats	sont	représentés	dans	l’espace	des	deux	premières	

composantes.	La	valeur	de	stress	de	0.15	et	de	R²	=	0.97	correspondent	à	un	ajustement	

moyen.	Le	test	de	permutation	a	montré	une	différence	significative	pour	FLOLIZs	(P-
value	=	0.001).	
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Figure	7	:	Variations	saisonnières	de	l’abondance	(moyenne	±	écart	type)	des	

macroinvertébrés	(ordres,	familles,	taxons)	dans	les	différentes	stations	sur	toute	la	

période	d’échantillonnage.	(A)	Chironomidae;	(B)	Oligochatea;	(C)	Hydra	sp.;	(D)	

Dreissena	polymorpha;	(E)	Hydracarina;	(F)	Planariidae;	(G)	Ephemeroptera;	(H)	
Trichoptera;	(I)	Nematoda;	(J)	Hemiptera;	(K)	Gammarus	sp.;	(L)	Gastropoda;	

(M)	Diptères	non	chironomides;	(N)	Coleoptera.	
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4.3. Caractéristiques fonctionnelles des communautés de 
macroinvertébrés 

	

Le	tableau	3	présente	les	comparaisons	par	paire	des	trois	composantes	de	la	diversité	

fonctionnelle	(c'est-à-dire	la	richesse	fonctionnelle,	la	régularité	et	la	divergence)	entre	

les	 stations	 au	 cours	 de	 la	 période	 d'échantillonnage.	 La	 richesse	 fonctionnelle	 est	

significativement	plus	élevée	dans	les	FLOLIZs	(moyenne	±	écart	type	:	41.2	±	11.9)	que	

dans	les	stations	témoins	(16.2	±	19.6	et	16.5	±	19.1	dans	les	BTs	et	BEs,	respectivement),	

tout	 comme	 la	 régularité	 fonctionnelle	 (0.6	 ±	 0.14,	 0.26	 ±	 0.33,	 0.42	 ±	 0.35	 dans	 les	

FLOLIZs,	 BTs	 et	 BEs	 respectivement).	 Enfin,	 la	 divergence	 fonctionnelle	 diffère	

significativement	 entre	 toutes	 les	 stations,	 avec	 la	 moyenne	 la	 plus	 élevée	 dans	 les	

FLOLIZs	(0.84	±	0.1)	puis	dans	les	BEs	(0.53	±	0.4)	et	enfin	la	plus	faible	dans	les	BTs	(0.43	

±	0.43).		

	

Les	 deux	 premiers	 axes	 de	 l’ACF	 réalisée	 sur	 les	 profils	 fonctionnels	 moyens	 des	

communautés	 de	 macroinvertébrés	 représentent	 25.6%	 et	 18.2%	 de	 la	 variabilité	

fonctionnelle	(Fig.	8).	Le	premier	axe	sépare	les	profils	fonctionnels	des	FLOLIZs	de	ceux	

des	stations	littorales	témoins	tandis	que	le	second	axe	discrimine	les	profils	fonctionnels	

des	BEs	et	BTs.	Plus	précisément,	les	assemblages	des	FLOLIZs	présentent	une	similarité	

fonctionnelle	de	51%	avec	les	BTs	et	48%	avec	les	BEs,	tandis	que	les	assemblages	des	

deux	types	de	stations	témoins	(c.-à-d.	BEs,	BTs)	présentent	une	similarité	fonctionnelle	

élevée	(95%)	(Tab.	4).	Comparativement	aux	stations	littorales	témoins,	la	communauté	

de	macroinvertébrés	dans	les	FLOLIZs	montre	une	plus	grande	proportion	d'organismes	

de	taille	moyenne	avec	une	forte	biomasse.	Ces	taxons	sont	typiques	de	plans	d'eau	plutôt	

chauds,	à	faible	courant	et	riches	en	habitats	végétaux	(racines,	végétation)	tels	que	les	

étangs	 et	 mares	 (par	 ex.	 Ecnomus	 sp).	 Ces	 organismes	 sont	 peu	 mobiles	 (fixés)	 et	

présentent	une	dispersion	aquatique	passive	(par	ex.	Hydra	sp,	Dreissena	polymorpha).	Ils	
sont	 principalement	 filtreurs	 ou	 prédateurs	 (par	 ex.	 Ecnomus	 sp,	 Hydra	 sp)	 et	 se	

nourrissent	de	micro-organismes	(par	ex.	Oligochaeta,	Caenis	sp)	ou	d’invertébrés	(par	

ex.	Ecnomus	sp,	Planariidae,	Cristatella	mucedo).	Ils	ont	une	longue	durée	de	vie	(plus	d'un	
an),	 un	 faible	 taux	 de	 reproduction	 (un	 cycle	 par	 an)	 et	 un	 mode	 de	 reproduction	

principalement	 asexué	 (par	 ex.	 Oligochaeta,	 Planariidae)	 voire	 ovovivipare	 (par	 ex.,	

Chironomidae).	 Ils	 sont	 sensibles	 aux	 polluants	 (oligosaprobiques,	 oligotrophes),	 sans	

formes	 de	 résistances	 ou	 avec	 des	 cocons	 contre	 la	 dessiccation	 (par	 ex.	 Hydra	 sp,	

Planariidae,	Hydroptila	sp).	En	revanche,	les	assemblages	des	stations	littorales	témoins	

présentent	 une	 plus	 grande	 abondance	 d’organismes	 mobiles	 (nageurs)	 (par	 ex.	

Chironomidae,	Micronecta	sp,	Hydracarina)	avec	une	dispersion	aérienne	active	(par	ex.	

Bidessus	 sp,	 Ephemera	 sp).	 Les	 organismes	 des	 stations	 témoins	 sont	 inféodés	 à	 des	

substrats	minéraux	de	faible	granulométrie	(gravier,	sable,	sédiment)	(par	ex.	Ephemera	

sp,	Bidessus	sp)	avec	un	mode	d’alimentation	de	type	absorbeur	(par	ex.	Oligochaeta).	Les	

assemblages	dans	ces	stations	 témoins	sont	dominés	par	des	organismes	eurythermes	

résistants	à	la	pollution	organique	(organismes	mésotrophes,	b-mésosaprobes)	(par	ex.	

Erpobdella	sp,	Chironomidae).	
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Tableau	3	:	Test	de	Kruskal-Wallis	et	test	de	Wilcoxon	par	paire	des	trois	

composantes	de	la	diversité	fonctionnelle	(c'est-à-dire	la	richesse	(Fric),	la	régularité	

(FEve)	et	la	divergence	(Fdiv)	entre	les	types	de	stations	au	cours	de	la	période	

d’échantillonnage.	*	indique	une	différence	significative	avec	***	pour	P-value	<	0,001,	**	
pour	P-value	<	0,01	et	*	pour	P-value	<	0,05.	NS	signifie	aucune	différence	significative.	

	

 Richesse fonctionnelle 
(Fric)  

(H(2)= 57.9 , P-value = 
2.7e-13***) 

Régularité fonctionnelle 
(FEve) 

(H(2)= 27.4 , P-value = 
1.1e-6***) 

Divergence fonctionnelle 
(Fdiv) 

 (H(2)= 27.8 , P-value = 
9.3e-7***) 

FLOLIZs - BTs 1.0e-10 *** 6.6e-8 *** 1.6e-5 *** 

FLOLIZs - BEs 2.7e-10 *** 0.035 * 1.7e-5 *** 

BTs - BEs NS 0.033 * NS 
    

	

	
Figure	8	:	Analyse	par	codage	flou	(ACF)	des	profils	moyens	de	traits	fonctionnels	de	

chaque	type	de	station	sur	l'ensemble	des	campagnes	d'échantillonnage.	Les	deux	

premiers	axes	représentent	44%	de	la	variabilité	fonctionnelle.	L'astérisque	noir	

indique	le	centroïde	de	tous	les	profils	de	traits	fonctionnels	pour	la	station	

correspondante.	
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Tableau	4	:	Fréquences	moyennes	des	modalités	des	traits	(+	écart-type)	comparées	

entre	les	stations.	Les	résultats	des	comparaisons	entre	les	stations	sont	exposés	pour	

chaque	modalité	de	trait.	Par	exemple,	lorsque	l'on	compare	les	FLOLIZs	aux	BTs,	↗	

signifie	que	la	modalité	est	significativement	plus	représentée	dans	les	FLOLIZs,	↘	

signifie	que	la	modalité	est	moins	représentée	dans	les	FLOLIZs	que	dans	les	BTs.	NS	

signifie	non	significatif.	

	

Traits FLOLIZs BTs BEs 
FLOLIZs

- 
BTs 

FLOLIZs 
- 

BEs 

BTs 
- 

BEs 
Biomasse       
[0-0.5[	mg	MS 0,34 (0,19) 0,34 (0,28) 0,33 (0,25) NS NS NS 
[0.5-2[	mg	MS 0,18 (0,09) 0,14 (0,15) 0,22 (0,19) ↗ NS ↘ 
[2-8[	mg	MS 0,13 (0,11) 0,09 (0,15) 0,09 (0,13) ↗ ↗ NS 
[8-32[	mg	MS 0,10 (0,05) 0,07 (0,10) 0,05 (0,06) ↗ ↗ NS 
[32-128[	mg	MS 0,13 (0,17) 0,12 (0,15) 0,07 (0,11) NS ↗ NS 
> 128 mg MS 0,11 (0,08) 0,10 (0,16) 0,06 (0,07) ↗ ↗ NS 
Taille       
< 0.5 cm 0,14 (0,07) 0,24 (0,27) 0,24 (0,25) NS NS NS 
[0.5_1[ cm 0,33 (0,1) 0,21 (0,19) 0,23 (0,18) ↗ ↗ NS 
[1_2[ cm 0,23 (0,07) 0,13 (0,15) 0,18 (0,15) ↗ ↗ ↘ 
[2_4[ cm 0,19 (0,12) 0,17 (0,17) 0,12 (0,14) NS ↗ NS 
> 4 cm 0,10 (0,06) 0,10 (0,16) 0,06 (0,07) ↘ ↗ NS 
Durée de vie       

≤ 1 année 0,60 (0,21) 0,59 (0,34) 0,64 (0,35) NS ↘ NS 
> 1 année 0,40 (0,21) 0,27 (0,27) 0,18 (0,20) ↗ ↗ NS 

Nb de cycle de 
reproduction    

   

< 1 0 (0,02) 0,03 (0,05) 0,02 (0,04) ↘ ↘ NS 
= 1 0,56 (0,15) 0,37 (0,24) 0,36 (0,23) ↗ ↗ NS 
> 1 0,44 (0,14) 0,46 (0,28) 0,45 (0,27) NS NS NS 
Stade aquatique       
Œuf 0,19 (0,07) 0,18 (0,12) 0,15 (0,12) NS ↗ NS 
Larve 0,39 (0,04) 0,33 (0,15) 0,33 (0,16) NS NS NS 
Nymphe 0,26 (0,10) 0,20 (0,17) 0,25 (0,18) NS NS NS 
Adulte 0,16 (0,07) 0,14 (0,12) 0,10 (0,10) NS ↗ NS 
Mode 

reproduction    
   

Ovoviviparité 0,20 (0,15) 0,15 (0,19) 0,11 (0,14) ↗ ↗ NS 
Œufs isolés 0,05 (0,06) 0,13 (0,16) 0,10 (0,14) NS NS NS 
Pontes libres ou 

fixées 
0,58 (0,16) 0,47 (0,28) 0,51 (0,28) 

NS NS NS 

Pontes sur 
végétation 

0,01 (0,01) 0,03 (0,13) 0,03 (0,13) 
NS NS NS 

Pontes terrestres 0,04 (0,03) 0,04 (0,06) 0,06 (0,06) NS NS NS 
Asexué 0,12 (0,09) 0,04 (0,10) 0,02 (0,05) ↗ ↗ NS 
Dispersion       
Aquatique passive 0,48 (0,10) 0,43 (0,25) 0,36 (0,20) NS ↗ NS 
Aquatique active 0,23 (0,05) 0,18 (0,10) 0,18 (0,09) ↗ ↗ NS 
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Aérienne passive 0,19 (0,10) 0,14 (0,14) 0,16 (0,12) ↗ NS NS 
Aérienne active 0,10 (0,04) 0,10 (0,09) 0,13 (0,10) NS ↘ NS 

Forme derésistance       
Œufs  0,03 (0,04) 0,03 (0,05) 0,03 (0,04) NS NS NS 
Cocon 0,07 (0,07) 0,05 (0,10) 0,03 (0,04) ↗ ↗ NS 
Diapause-

Dormance 
0,10 (0,05) 0,22 (0,27) 0,18 (0,20) 

↘ ↘ NS 

Aucune 0,8 (0,08) 0,54 (0,34) 0,57 (0,33) ↗ ↗ NS 
Respiration       
Tégument 0,73 (0,11) 0,52 (0,28) 0,47 (0,26) ↗ ↗ NS 
Branchie 0,23 (0,1) 0,22 (0,19) 0,22 (0,18) NS NS NS 
Plastron 0 (0) 0,04 (0,10) 0,02 (0,07) ↘ ↘ NS 
Stigmate 0,04 (0,05) 0,08 (0,13) 0,11 (0,16) NS NS NS 
Locomotion       
Vol 0 (0) 0 (0,01) 0 (0,02) NS NS NS 
Nage 0,2 (0,03) 0,22 (0,15) 0,22 (0,14) NS ↘ NS 
Rampe 0,3 (0,09) 0,28 (0,18) 0,27 (0,16) NS NS NS 
Enfoui - Terrier 0,10 (0,04) 0,11 (0,09) 0,11 (0,09) NS NS NS 
Interstitielle 0,13 (0,07) 0,12 (0,13) 0,10 (0,08) ↘ NS NS 
Fixé 0,28 (0,14) 0,13 (0,13) 0,11 (0,10) ↗ ↗ NS 
Alimentation       
Micro-organismes 0,04 (0,02) 0,03 (0,04) 0,03 (0,03) ↗ ↗ NS 
Détritivore 0,31 (0,09) 0,28 (0,18) 0,26 (0,16) NS NS NS 
Phytovore 0,24 (0,06) 0,28 (0,15) 0,25 (0,14) ↘ ↘ NS 
Nécrophage 0,02 (0,02) 0,02 (0,03) 0,02 (0,02) NS NS NS 
Invertivore  0,39 (0,15) 0,24 (0,16) 0,28 (0,19) ↗ ↗ NS 
Mode 

d’alimentation    
   

Absorbeur 0,02 (0,01) 0,02 (0,06) 0,01 (0,02) ↘ ↗ NS 
Sur le fond 0,20 (0,10) 0,17 (0,18) 0,16 (0,12) NS NS NS 
Déchiqueteur 0,13 (0,06) 0,15 (0,13) 0,14 (0,12) NS NS NS 
Gratteur 0,12 (0,05) 0,12 (0,09) 0,11 (0,08) NS NS NS 
Filtreur 0,24 (0,15) 0,18 (0,21) 0,13 (0,16) ↗ ↗ NS 
Perceur - Parasite 0,06 (0,04) 0,10 (0,12) 0,11 (0,12) NS NS NS 
Prédateur 0,24 (0,11) 0,12 (0,13) 0,16 (0,15) ↗ ↗ NS 
Distribution 

transversale    
   

Canal fluvial 0,08 (0,06) 0,10 (0,07) 0,07 (0,06) NS NS NS 
Rives – Bras 

connectés 
0,30 (0,04) 0,25 (0,11) 0,24 (0,12) 

↗ ↗ NS 

Etangs - Mares 0,26 (0,03) 0,20 (0,10) 0,21 (0,11) ↗ ↗ NS 
Eaux temporaires 0,10 (0,04) 0,09 (0,07) 0,11 (0,07) NS NS NS 
Lacs 0,24 (0,03) 0,02 (0,10) 0,19 (0,10) ↗ NS NS 
Eaux souterraines 0,02 (0,01) 0,02 (0,03) 0,01 (0,01) ↗ ↗ NS 

Distribution 
longitudinale    

   

Crénon 0,07 (0,03) 0,06 (0,04) 0,06 (0,04) NS NS NS 
Epirithron 0,09 (0,03) 0,08 (0,05) 0,08 (0,05) NS NS NS 
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Métarithron 0,12 (0,03) 0,11 (0,07) 0,11 (0,07) NS NS NS 
Hyporithron 0,14 (0,02) 0,13 (0,07) 0,11 (0,07) NS ↗ NS 
Epipotamon 0,16 (0,04) 0,12 (0,08) 0,11 (0,07) ↗ ↗ NS 
Métapotamon 0,16 (0,06) 0,12 (0,09) 0,10 (0,08) NS ↗ NS 
Estuarien 0,06 (0,02) 0,04 (0,04) 0,05 (0,03) NS NS NS 
Hors système 

rivière 
0,20 (0,04) 0,19 (0,13) 0,20 (0,16) 

NS NS NS 

Substrat       
Galet 0,26 (0,09) 0,19 (0,13) 0,16 (0,11) ↗ ↗ NS 
Gravier – Sable 0,16 (0,05) 0,19 (0,10) 0,18 (0,10) ↘ ↘ NS 
Boue – Sédiments 0,14 (0,05) 0,16 (0,08) 0,16 (0,08) ↘ ↘ NS 
Plantes 0,24 (0,06) 0,18 (0,10) 0,18 (0,10) ↗ ↗ NS 
Racines 0,15 (0,04) 0,07 (0,06) 0,07 (0,05) ↗ ↗ NS 
Litière 0,06 (0,02) 0,07 (0,05) 0,08 (0,05) NS NS NS 
Intensité du 

courant    
   

Nul 0,33 (0,09) 0,31 (0,16) 0,31 (0,18) NS NS NS 
Faible 0,42 (0,13) 0,28 (0,14) 0,25 (0,13) ↗ ↗ ↗ 
Moyen 0,16 (0,07) 0,19 (0,12) 0,18 (0,13) NS NS NS 
Fort 0,09 (0,04) 0,08 (0,06) 0,09 (0,08) NS NS NS 
Trophie de l’eau       
Oligotrophe 0,36 (0,13) 0,22 (0,17) 0,20 (0,14) ↗ ↗ NS 
Mésotrophe 0,37 (0,08) 0,37 (0,18) 0,36 (0,18) NS NS NS 
Eutrophe 0,27 (0,08) 0,26 (0,14) 0,26 (0,15) NS NS NS 
Température       
Froide 0,19 (0,08) 0,13 (0,10) 0,16 (0,12) ↗ NS NS 
Chaude 0,22 (0,09) 0,10 (0,09) 0,10 (0,08) ↗ ↗ NS 
Eurytherme 0,58 (0,09) 0,62 (0,29) 0,56 (0,29) ↘ NS NS 
Saprobie       
Xénosaprobe 0,06 (0,03) 0,05 (0,05) 0,06 (0,06) NS NS NS 
Oligosaprobe 0,37 (0,14) 0,22 (0,12) 0,23 (0,13) ↗ ↗ NS 
β-mesosaprobe 0,32 (0,08) 0,34 (0,16) 0,31 (0,15) ↘ NS ↗ 
α-mesosaprobe 0,25 (0,08) 0,23 (0,12) 0,23 (0,13) NS NS NS 
pH       
4-4.5 0,14 (0,05) 0,11 (0,08) 0,14 (0,09) ↗ NS NS 
4.5-5.5 0,25 (0,08) 0,23 (0,13) 0,26 (0,13) NS NS NS 
> 5.5 0,61 (0,13) 0,50 (0,25) 0,43 (0,23) ↗ ↗ ↗ 
       
Nb de modalités 

communes (/93) 
   47 45 88 

Pourcentage de 
similarité (%) 

   51 48 95 
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5.  Discussion 
 
Les	réservoirs	hydroélectriques	sont	des	écosystèmes	qui	ont	fragmenté	les	rivières	et	

causés	 des	 dégâts	 sur	 les	 écosystèmes	 aquatiques	 et	 terrestres	 naturels	 lors	 de	 leur	

création.	Pour	ces	écosystèmes	artificiels,	il	existe	des	directives	environnementales	(par	

ex.	 la	 directive	 cadre	 sur	 l'eau	 en	 Europe,	 DCE,	 2000/60/CE)	 qui	 visent	 à	 soutenir	 la	

biodiversité	et	à	obtenir	un	fonctionnement	écologique	aussi	proche	que	possible	de	celui	

d'écosystèmes	naturels	similaires.	Cependant,	le	problème	dans	les	écosystèmes	soumis	

à	de	fortes	fluctuations	du	niveau	de	l’eau	est	la	dégradation	des	zones	littorales,	qui	sont	

normalement	 des	 zones	 accueillant	 une	 biodiversité	 importante	 et	 qui	 abritent	 de	

nombreuses	 fonctions	 écologiques	 essentielles.	 L'objectif	 est	 donc	 de	 trouver	 des	

solutions	 techniques	pour	atténuer	 les	effets	des	 fluctuations	artificielles	du	niveau	de	

l’eau	 et	 pour	 maintenir	 une	 biodiversité	 et	 des	 fonctions	 proches	 de	 celles	 des	

écosystèmes	naturels.	Ici,	nous	avons	rapporté	que	les	structures	flottantes	complexes	qui	

imitent	les	zones	littorales	naturelles	ont	été	colonisées	avec	succès	par	des	communautés	

de	macroinvertébrés	 diversifiées	 et	 originales	 de	 l’automne	 2018	 au	 printemps	 2020.	

Cette	découverte	illustre	pour	la	première	fois	l'efficacité	des	FLOLIZs	pour	atténuer	les	

impacts	du	marnage	sur	les	peuplements	des	macroinvertébrés	et	fournit	un	aperçu	avant	

une	mise	en	œuvre	plus	large	de	telles	structures	dans	les	réservoirs.	

5.1. Les macroinvertébrés ont colonisé avec succès les FLOLIZs 
 
Cette	étude	démontre	que	les	substrats	disponibles	dans	les	FLOLIZs	sont	adaptés	aux	

macroinvertébrés	car	ils	ont	été	colonisés	avec	succès.	Ces	résultats	confirment	que	des	

substrats	artificiels	complexes	peuvent	supporter	une	grande	diversité	et	abondance	de	

macroinvertébrés	 (Schmude	 et	 al.,	 1998)	 en	 fournissant	 plus	 d'espace	 interstitiel	

favorable	aux	macroinvertébrés	(Erman	et	Erman,	1984).	De	plus,	les	FLOLIZs	offrent	des	

habitats	 plus	 hétérogènes	 que	 les	 stations	 littorales	 témoins	 grâce	 à	 l’utilisation	 de	

plusieurs	 types	 de	 substrats	 (Misapor®,	 coquilles	 d'huîtres,	 plantes	 et	 racines)	 et	
différentes	 profondeurs	 d'eau,	 ce	 qui	 favorise	 la	 diversité	 et	 la	 densité	 des	

macroinvertébrés.	En	revanche,	les	stations	témoins	présentent	des	habitats	homogènes	

et	 minéraux	 (c'est-à-dire	 des	 galets,	 des	 dalles	 ou	 des	 graviers)	 avec	 des	 périodes	

d’exondation	fréquentes,	ce	qui	entraîne	de	faibles	abondances	et	richesses	d’invertébrés	

(Aroviita	et	Hämäläinen,	2008	;	Haxton	et	Findlay,	2008	;	Palomäki,	1994).	En	outre,	la	

végétation	des	 FLOLIZs	 constitue	 un	habitat	 qui	 peut	 être	 abondamment	 colonisé	 par	

divers	 taxons	 de	 macroinvertébrés	 (Beckett	 et	 al.,	 1992	 ;	 Schramm	 et	 Jirka,	 1989	 ;	

Takamura	et	al.,	2009)	et	peut	réduire	la	pression	de	prédation	exercée	par	les	poissons	

(Diehl,	1992	;	Eklöv,	1997	;	Kornijów	et	al.,	2016),	alors	que	les	fluctuations	artificielles	

du	niveau	de	l’eau	ne	permettent	pas	le	développement	de	tels	habitats	dans	les	zones	

littorales	naturelles	(Casanova	et	Brock,	2000).	

	

De	plus,	les	communautés	de	macroinvertébrés	ont	montré	une	colonisation	stable	et	

une	faible	variation	saisonnière	dans	les	FLOLIZs,	par	rapport	aux	stations	témoins.	Les	

FLOLIZs	 constituent	 des	 habitats	 stables	 et	 accessibles	 en	 permanence	 pour	 les	

macroinvertébrés,	quel	que	soit	le	niveau	d'eau,	puisqu'il	s'agit	de	structures	flottantes.	

En	effet,	une	augmentation	significative	ou	une	stabilité	de	l'abondance	et	de	la	richesse	

taxonomique	ont	été	observées	pendant	les	périodes	de	fortes	fluctuations.	A	l'inverse,	

une	diminution	drastique	de	l'abondance	(jusqu’à	-99.5%)	et	de	la	richesse	taxonomique	

(jusqu’à	-79.8%)	ainsi	qu’un	taux	d’extinction	élevé	dans	les	stations	littorales	témoins	a	

été	 constatée	 pendant	 les	 périodes	 de	 fortes	 fluctuations	 (par	 ex.	 entre	 l’hiver	 et	 le	

printemps	en	2019	et	2020),	comme	cela	a	déjà	été	rapporté	dans	des	études	précédentes	

(Carmignani	et	Roy,	2018).	En	particulier,	Richardson	et	al.	(2002)	ont	signalé	que	des	
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fluctuations	 successives	 pouvaient	 conduire	 à	 l'élimination	 totale	 des	 insectes	 et	 des	

mollusques	 de	 la	 zone	 littorale.	 En	 effet,	 l'amplitude	 et	 la	 fréquence	 élevées	 des	

fluctuations	artificielles	du	niveau	de	l’eau	ont	un	impact	direct	sur	les	macroinvertébrés	

et	créent	des	environnements	instables	et	homogènes	incompatibles	avec	les	capacités	de	

résistance	 des	 communautés	 de	 macroinvertébrés	 (Friberg	 et	 al.,	 1994).	 De	 plus,	 les	

perturbations	 hydrauliques	 réduisent	 l'accessibilité	 de	 certains	 habitats	 et	 donc	 la	

diversité	des	macroinvertébrés	(Dewson	et	al.,	2007).	

5.2. Un assemblage original de macroinvertébrés dans les FLOLIZs 
 
Les	FLOLIZs	abritent	des	communautés	de	macroinvertébrés	originales	en	termes	de	

composition	taxonomique	et	fonctionnelle	avec	seulement	49.5%	de	similarité	avec	les	

stations	 littorales	 témoins.	Cette	 faible	 similarité	 fonctionnelle	 s'explique	par	une	plus	

grande	 stabilité	 des	 habitats	 aussi	 par	 leur	 hétérogénéité	 et	 leur	 complexité	 dans	 les	

FLOLIZs.	En	outre,	la	composition	originale	des	communautés	FLOLIZs	a	été	amplifiée	par	

certains	taxons	présents	en	amont	et	en	aval	du	réservoir	dans	la	Durance	m	qui	ont	été	
retrouvés	dans	 les	FLOLIZs	 (par	ex.	Ecnomus	 sp,	Hydroptila	 sp,	Wiedmannia	 sp)	mais	

jamais	dans	les	stations	littorales	témoins.	Cette	observation	indique	clairement	que	les	

FLOLIZs	ont	été	spontanément	colonisées	par	des	taxons	présents	dans	le	bassin	versant,	

mais	 qui	 sont	 incapables	 de	 survivre	 dans	 la	 zone	 littorale	 exposée	 aux	 fluctuations	

artificielles	du	niveau	de	l’eau.	Ce	résultat	met	en	avant	l’intérêt	des	FLOLIZs	dans	le	cadre	

de	 la	 continuité	 écologique	 de	 l’amont	 vers	 l’aval	 en	 constituant	 une	 source	 de	

colonisation-dissémination	pour	les	communautés	de	macroinvertébrés	dans	le	système	

dégradé	par	la	création	d’une	retenue.	

	

En	 ce	 qui	 concerne	 les	 traits	 écologiques	 des	 organismes	 dans	 les	 différentes	

communautés,	 de	 nombreux	 organismes	 à	 faible	 mobilité	 (par	 ex.	 des	 Bivalves,	 des	

Cnidaires,	des	Gastéropodes)	se	sont	installés	dans	les	FLOLIZs.	En	exposant	ces	taxons	à	

faible	mobilité	à	 la	dessiccation	et/ou	à	des	 températures	plus	 froides,	 les	 fluctuations	

artificielles	 du	 niveau	 de	 l’eau	 entravent	 leur	 établissement	 dans	 la	 zone	 littorale	

(Hellsten,	1997	;	Werner	et	Rothhaupt,	2008).	C'est	pourquoi	nous	avons	trouvé	une	plus	

grande	 abondance	 de	 taxons	 très	mobiles	 à	 dispersion	 aérienne	 (par	 ex.	 chironomes,	

coléoptères,	hétéroptères)	dans	les	stations	littorales	;	ce	résultat	était	attendu	comme	

l'ont	montré	White	et	al.	(2011)	dans	les	lacs	avec	une	amplitude	de	fluctuation	>	3m.	Les	

taxons	mobiles	ou	non	dépendants	du	substrat	sont	moins	sévèrement	affectés	par	 les	

fluctuations	artificielles	du	niveau	de	l’eau	car,	dans	une	certaine	mesure,	ils	sont	capables	

de	se	déplacer	et	suivre	le	niveau	d'eau	(Gasith	et	Gafny,	1990	;	Whittemore	et	al.,	2016).	

De	plus,	la	présence	d'un	plus	grand	nombre	d'espèces	ayant	une	durée	de	vie	plus	longue,	

des	stratégies	de	reproduction	modérée	et	aucune	forme	résistante	dans	les	FLOLIZs	a	

renforcé	 l’idée	que	 les	 conditions	environnementales	au	 sein	de	 ces	 structures	étaient	

plus	stables.	Diverses	études	sur	 les	 impacts	des	 fluctuations	artificielles	du	niveau	de	

l’eau	(Furey	et	al.,	2006	;	Valdovinos	et	al.,	2007)	ou	des	inondations	(Gallardo	et	al.,	2009)	

ont	montré	que	 ces	pressions	ont	 tendance	 à	 favoriser	 les	 organismes	 à	 reproduction	

rapide	 et	 à	 cycle	 de	 vie	 court,	 ce	 qui	 permettrait	 une	 recolonisation	 rapide	 de	

l'environnement	 après	 l'impact.	 Alors	 que	 nous	 nous	 attendions	 à	 trouver	 une	 plus	

grande	abondance	d'organismes	à	reproduction	rapide	tels	que	les	Chironomidés	et	les	

Oligochètes	 dans	 les	 communautés	 littorales,	 cela	 ne	 s'est	 pas	 avéré	 significatif.	 A	

l'inverse,	ils	avaient	un	taux	de	reproduction	lent	(moins	d'un	cycle	de	reproduction	par	

an)	 (par	 ex.	 Erpobdella	 sp,	 Nemoura	 sp).	 Cette	 observation	 montre	 alors	 que	 les	

fluctuations	 étaient	 trop	 extrêmes	 (en	 termes	 d’amplitude	 et	 de	 fréquence)	 au	 point	
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d’éliminer	même	les	taxons	avec	une	capacité	de	recolonisation	rapide.	La	présence	de	

taxons	plutôt	polluosensibles	dans	les	FLOLIZs	(par	ex.	Hydra	sp,	Planariidae,	Hydroptila	

sp)	et	de	taxons	plutôt	polluorésistants	dans	les	stations	littorales	(par	ex.	Erpobdella	sp,	

Chironomidae)	 résulte	 aussi	 probablement	 des	 fluctuations	 artificielles	 du	 niveau	 de	

l’eau,	qui	sélectionnent	des	taxons	plus	résistants	et	tolérants	de	façon	générale	(Munn	et	

Brusven,	1991	 ;	Valdovinos	et	al.,	2007).	Plusieurs	études	ont	montré	que	 les	habitats	

littoraux	hétérogènes	(Heino,	2008	;	Jurca	et	al.,	2012),	notamment	la	végétation,	sont	un	

facteur	déterminant	dans	la	structure	des	communautés	de	macroinvertébrés	littoraux	

(Chilton,	1990	;	Krull,	1970	;	Weatherhead	and	James,	2000)	et	supportent	une	diversité	

importante	(Friberg	et	al.,	1994	;	Iversen	et	al.,	1985	;	Milner	et	Gloyne-Phillips,	2005	;	

O'Connor,	 1991).	 Aussi,	 les	 racines	 des	 hélophytes	 ont	 également	 montré	 une	 forte	

attraction	pour	les	macroinvertébrés	(Prashant	et	Billore,	2020).	Ainsi,	la	présence	d’une	

couverture	 végétale	 importante	 dans	 les	 FLOLIZs	 pourrait	 contribuer	 positivement	 à	

l'attractivité	 d’organismes	 dépendant	 de	 milieux	 végétalisés	 (par	 ex.	 Ecnomus	 sp,	

Gammarus	sp,	Planariidae).	

	

6.  Limites et Perspectives 
 
Les	 résultats	 de	 cette	 étude	 suggèrent	 que	 les	 FLOLIZs	 pourraient	 constituer	 une	

solution	prometteuse	pour	atténuer	les	impacts	des	fluctuations	artificielles	du	niveau	de	

l’eau	sur	 les	 communautés	de	macroinvertébrés.	Cependant,	 ces	 résultats	doivent	être	

confirmés	par	des	études	à	plus	 long	 terme	et	sur	plusieurs	écosystèmes	 lacustres.	De	

plus,	de	telles	études	nous	permettraient	de	connaître	la	durée	de	vie	de	ces	structures	

dans	des	conditions	variables.	Enfin,	toutes	ces	informations	permettraient	de	connaître	

l'efficacité	des	FLOLIZs	dans	 leur	soutien	à	 la	biodiversité	aquatique	des	réservoirs	en	

fonction	de	la	surface	des	structures	et	de	la	surface	du	plan	d'eau.		

	

7.  Conclusion 
 
Les	fluctuations	artificielles	du	niveau	de	l’eau	dues	aux	activités	humaines	constituent	

une	menace	 croissante	 pour	 les	 écosystèmes	 aquatiques.	 Les	 FLOLIZs,	 en	 tant	 qu'îles	

artificielles	 flottantes	 qui	 imitent	 les	 habitats	 littoraux,	 constituent	 une	 solution	

prometteuse	 pour	 soutenir	 la	 biodiversité	 des	 réservoirs	 présentant	 des	 fluctuations	

importantes	 du	 niveau	 de	 l’eau	 et	 potentiellement	 améliorer	 la	 continuité	 écologique	

entre	l’amont	et	l’aval	par	la	création	d’une	source	de	colonisation-dissémination.	En	effet,	

cette	étude	a	montré	que	les	macroinvertébrés	étaient	plus	abondants	et	diversifiés	dans	

les	 FLOLIZs	 que	 dans	 les	 stations	 littorales	 témoins	 pendant	 les	 périodes	 de	 forte	

élévation	du	niveau	d'eau	(c'est-à-dire	aux	printemps	2019	et	2020)	et	pendant	la	période	

post	 fluctuations	 (c'est-à-dire	à	 l’été	et	 l’automne	2019).	De	plus,	 les	 communautés	de	

macroinvertébrés	ont	montré	moins	de	variabilité	dans	les	FLOLIZs	que	dans	les	stations	

littorales	témoins	au	cours	de	l'année,	ce	qui	suggère	que	les	habitats	des	FLOLIZs	n'ont	

pas	 été	 trop	 impactés	 par	 les	 fluctuations	 artificielles	 du	 niveau	 de	 l’eau.	 De	 plus,	 les	

FLOLIZs	 présentaient	 des	 assemblages	 de	 macroinvertébrés	 originaux	 en	 termes	 de	

composition	fonctionnelle	et	taxonomique	par	rapport	aux	stations	témoins,	liés	en	partie	

à	des	taxons	présents	en	amont	ou	en	aval	de	la	retenue,	qui	ne	pouvaient	pas	survivre	

dans	 un	 environnement	 aussi	 instable.	 En	 particulier,	 les	 assemblages	 de	

macroinvertébrés	 colonisant	 les	 FLOLIZs	 suggèrent	 que	 ces	 dernières	 peuvent	 imiter	

fonctionnellement	une	zone	littorale	naturelle	en	fournissant	des	habitats	complexes	et	

diversifiés	disponibles	pour	les	différentes	étapes	du	cycle	de	vie	des	macroinvertébrés.		
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CHAPITRE V - UTILISATION DES FLOLIZs COMME 
HABITAT FONCTIONNEL DE SUBSTITUTION PAR 

L’ICHTYOFAUNE. 
	

 
Figure	1	:	Photographie	aquatique	de	Toxostomes	(Chondrostoma	toxostoma)	nageant	

à	proximité	des	potamogétons	dans	une	FLOLIZ.	©Projet	UROS	
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Résumé global 
	
Les	 habitats	 littoraux	 sont	 essentiels	 pour	 l’accomplissement	 du	 cycle	 de	 vie	 de	

nombreuses	 espèces	 de	 poissons	 dans	 les	 lacs.	 Leur	 dégradation	 par	 les	 fluctuations	

artificielles	 du	 niveau	 d’eau	 peut	 avoir	 un	 impact	 important	 sur	 les	 peuplements	

ichtyologiques	 des	 réservoirs	 marnants.	 En	 particulier,	 l’absence	 de	 végétation	 peut	

compromettre	la	reproduction	des	espèces	phytophiles	et	la	survie	des	larves	de	poissons.	

Une	 des	 solutions	 conciliant	 l’atténuation	 des	 impacts	 du	 marnage	 artificiel	 avec	 les	

usages	 du	 réservoir	 est	 l’utilisation	 d'îles	 flottantes	 artificielles	 (AFI).	 Cependant,	

l’efficacité	de	cette	solution	reste	peu	documentée.	Dans	cette	étude,	nous	avons	conçu	

trois	zones	littorales	flottantes	artificielles	(FLOLIZs)	qui	imitent	l’environnement	d’une	

zone	littorale	naturelle.	Ces	FLOLIZs	ont	été	installées	dans	un	réservoir	hydroélectrique	

français	marqué	par	un	marnage	extrême.	Nous	avons	cherché	à	évaluer	l'efficacité	des	

FLOLIZs	 à	 fournir	 des	 habitats	 fonctionnels	 pour	 les	 différents	 espèces	 et	 stades	 de	

poissons	de	la	retenue.	Les	caractéristiques	des	communautés	de	poissons	des	FLOLIZs	

(abondance,	richesse	spécifique,	assemblage	spécifique	et	fonctionnel)	ont	été	comparées	

à	celles	de	stations	littorales	témoins	pendant	deux	ans	et	demi.	Durant	la	première	année	

d’installation	ainsi	qu’aux	périodes	plus	 froides,	 les	communautés	des	FLOLIZs	étaient	

moins	abondantes	et	diversifiées.	En	particulier,	les	FLOLIZs	se	sont	montrées	être	plus	

attractives	au	printemps	et	à	 l’été	comme	zone	de	nurserie	pour	 les	 larves	de	Brochet	

(Esox	 lucius)	 et	de	Cyprinidés,	 comme	zone	de	 chasse	pour	 les	Perches	adultes	 (Perca	
fluviatilis)	et	comme	zone	de	reproduction	pour	la	Blennie	fluviatile	(Salaria	fluviatilis).	
Enfin,	 la	 composition	 spécifique	 et	 fonctionnelle	 différait	 significativement	 entre	 les	

saisons	 mais	 aussi	 entre	 les	 FLOLIZs	 et	 les	 stations	 littorales	 témoins.	 Plus	

particulièrement,	 les	 communautés	 des	 FLOLIZs	 étaient	 plutôt	 caractérisées	 par	 des	

espèces	démersales	et	indifférentes	aux	conditions	de	débits	(par	ex.	Ablettes,	Brochets,	

Perches,	 Toxostomes).	 A	 l’inverse,	 les	 communautés	 littorales	 étaient	majoritairement	

composées	d’individus	appartenant	à	des	espèces	benthiques,	rhéophiles	et	dépendantes	

d’habitats	 minéraux	 (par	 ex.	 Blennies,	 Chevesnes,	 Goujons,	 Vairons).	 Finalement,	 ces	

résultats	 préliminaires	 suggèrent	 que	 les	 FLOLIZs	 pourraient	 fournir	 des	 habitats	

fonctionnels	adéquats	pour	les	communautés	de	poissons	durant	les	saisons	printanières	

et	estivales	dans	les	réservoirs	présentant	un	marnage	artificiel	important.	Un	suivi	à	plus	

long	terme	et	sur	d’autres	sites	d’études	(par	ex.	plus	petits,	moins	profonds)	pourrait	

apporter	 des	 informations	 supplémentaires	 sur	 l’efficacité	 des	 FLOLIZs	 à	 atténuer	 les	

impacts	du	marnage	sur	les	communautés	piscicoles.	
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Introduction globale 
 
L’expansion	 mondiale	 des	 projets	 de	 construction	 de	 réservoir	 (Zarfl	 et	 al.,	 2015)	

menace	 fortement	 la	biodiversité	des	écosystèmes	aquatiques	d’eau	douce	(Reid	et	al.,	

2019).	Bien	que	les	réservoirs	puissent	atteindre	une	certaine	stabilité	après	la	succession	
de	 nombreuses	modifications	 (par	 ex.	 de	 la	 physicochimie,	 de	 la	 structure	 du	 réseau	
trophique)	(Petts	1985	in	Schmutz	and	Moog,	2018),	l’utilisation	de	la	ressource	en	eau	
qui	 induit	 des	 fluctuations	 artificielles	 du	 niveau	 d’eau	 impacte	 significativement	 les	

paramètres	abiotiques	et	la	biocénose	(Carmignani	and	Roy,	2017).	Ce	marnage	artificiel	

(mais	aussi	l’envasement,	l’eutrophisation)	occasionne	des	dégradations	et	une	réduction	
importante	des	habitats	littoraux	(par	ex.	les	débris	ligneux	et	les	macrophytes)(Miranda	

et	 al.,	 2010;	 Daugherty,	 2015)	 qui	 sont	 essentiels	 pour	 le	 cycle	 de	 vie	 des	 poissons	

(Winfield,	2004;	Sass	et	al.,	2019).	Par	conséquent,	 les	rives	des	réservoirs	deviennent	
très	homogènes	et	offrent	peu	d’habitats	complexes	(Logez	et	al.,	2016),	ce	qui	impacte	

fortement	la	diversité,	l’abondance	et	l’assemblage	des	poissons	(Eadie	and	Keast,	1984;	

Shea	and	Peterson,	2007;	Lewin	et	al.,	2014),	mais	augmente	aussi	la	compétition	intra	

spécifique	pour	la	recherche	d’habitat	(Fischer	and	Öhl,	2005).	Finalement,	 le	marnage	

artificiel	 entraîne	 aussi	 un	 déclin	 de	 certaines	 espèces	 par	 une	 modification	 du	

comportement	de	frai	et	une	destruction	partielle	ou	totale	des	pontes	(Ozen	and	Noble,	

2002;	Clark	et	al.,	2008;	Kahl	et	al.,	2008).	
 
Face	à	ce	constat,	plusieurs	études	ont	identifié	des	mesures	de	mitigation	des	effets	

du	marnage	artificiel	dans	les	réservoirs,	en	particulier	pour	atteindre	le	bon	potentiel	

écologique	des	masses	d’eau	 fortement	modifiées	 fixé	par	 la	Directive	Cadre	 sur	 l’Eau	

(DCE,	2000/60/CE)	(Trussart	et	al.,	2002;	Halleraker	et	al.,	2016).	La	gestion	contrôlée	de	

la	 ressource	 en	 eau	 par	 les	 gestionnaires	 serait	 une	méthode	 efficace	 pour	 limiter	 les	

impacts	du	marnage	artificiel	mais	cette	méthode	pourrait	générer	des	conflits	avec	les	

usages	du	réservoir	(par	ex.	production	d'hydroélectricité,	prélèvement	d'eau).	La	gestion	

des	 rives	 par	 une	 revégétalisation	 semblerait	 être	 efficace	 pour	 recréer	 des	 habitats	

rivulaires	 et	 contenir	 l’érosion	 des	 berges	 (par	 ex.	 dans	 le	 Three	 Gorges	Dam	d’après	

Wang	 et	 al,	 2008),	 mais	 à	 condition	 que	 la	 durée	 des	 périodes	 d’inondation	 ou	

d’assèchement	 soit	 compatible	 avec	 les	 espèces	 utilisées	 (Strakosh	 et	 al.,	 2011).	 Par	

conséquent,	les	gestionnaires	ont	souvent	eu	recours	à	l’installation	d’habitats	artificiels	

dans	les	écosystèmes	lacustres	(Tugend	et	al.,	2002).		Pour	prédire	le	succès	des	habitats	

artificiels	et	pour	identifier	des	objectifs	réalistes	d’amélioration	des	milieux,	l’évaluation	

des	 réponses	 des	 populations	 piscicoles	 à	 ces	 mesures	 est	 essentielle	 (Pratt,	 1994;	

Bradshaw,	1997).	Cependant,	les	caractéristiques	des	structures	telles	que	leur	taille,	leur	

forme	et	leur	agencement	(Daugherty	et	al.,	2014),	mais	aussi	leurs	sites	d’implantation	

caractérisés	notamment	par	la	profondeur	et	la	température	(Walters	et	al.,	1991;	Moring	

and	 Nicholson,	 1994)	 conditionnent	 leur	 utilisation.	 Néanmoins,	 les	 études	 sur	 les	

habitats	 artificiels	 fixes	 s’accordent	 sur	 leur	 efficacité	 à	 augmenter	 l’abondance	 et	 la	

diversité	locale	dans	les	réservoirs	(Freitas	and	Petrere	Jr,	2001;	Frehse	et	al.,	2021),	en	

procurant	des	habitats	de	reproduction	(par	ex.	pour	la	Perche	Pedicillo	et	al.,	2008	;		pour	
la	 truite		 (Wagner,	1904;	Marsden	and	Chotkowski,	2001),	en	 fournissant	des	habitats	
avec	une	ressource	alimentaire	accrue	(Schou	et	al.,	2009),	en	fournissant	des	habitats	de	

repos	(Santos	et	al.,	2008)	et	de	refuge-nurserie	(Petering	and	Johnson,	1991).		

 
Les	différentes	études	ont	montré	que	 les	habitats	artificiels	 fixes	pouvaient	 fournir	

des	habitats	fonctionnels	à	la	macrofaune	aquatique	dans	des	réservoirs	présentant	un	

marnage	de	faible	amplitude	(par	ex.	réservoir	pour	l’eau	potable).	Ainsi	l’efficacité	de	ces	

habitats	dans	des	réservoirs	avec	un	fort	marnage	reste	peu	documentée.	Par	exemple,	



[122]	

	

dans	 l’étude	 réalisée	 par	 Santos	 et	 al.	 (2011)	 dans	 un	 réservoir	 hydroélectrique	

présentant	un	fort	marnage,	les	habitats	artificiels	fixes	ont	dû	être	déplacés	plusieurs	fois	

pour	suivre	la	baisse	du	niveau	de	l’eau.	Par	conséquent,	les	auteurs	ont	suggéré	que	pour	

une	 efficacité	maximale	 dans	 tous	 les	 scénarios	 de	 fluctuations	 possibles,	 les	 habitats	

artificiels	 devaient	 être	 «	auto-adaptables	».	 Ainsi,	 l’utilisation	 d’habitats	 artificiels	

flottants	ou	dont	la	hauteur	est	facilement	modulable	pourrait	être	une	solution	moins	

contraignante	et	en	accord	avec	les	usages	des	retenues	(Halleraker	et	al.,	2016).	De	plus,	

ce	type	d’habitat	pourrait	être	constamment	disponible	pour	les	poissons,	quel	que	soit	le	

niveau	de	l’eau.	A	l’heure	actuelle,	les	études	sur	l’efficacité	des	habitats	artificiels	flottants	

sont	peu	nombreuses,	mais	les	auteurs	ont	montré	qu’ils	pouvaient	fournir	des	habitats	

de	 reproduction	 pour	 plusieurs	 espèces	 de	 poissons	 (par	 ex.	 Brochet,	 Perche,	

Gardon)	(Gillet,	 1969	;	 Dumonceau	 and	Gilles,	 2012)	 ainsi	 que	 des	 habitats	 de	 refuge-

nurserie	pour	les	espèces	de	petites	tailles	et	pour	les	juvéniles	(Teixeira-de	Mello	et	al.,	

2016).	 Enfin,	 les	 structures	 artificielles	 flottantes	 attireraient	 et	 concentreraient	 une	
abondance	 importante	de	macroinvertébrés,	(Huang	et	al.,	2017;	Prashant	and	Billore,	
2020;	 Salmon	 et	 al.,	 2022)	 et	 pourraient	 donc	 potentiellement	 constituer	 des	 zones	
d’alimentation	des	poissons.		

 
Les	 potentiels	 bénéfices	 pour	 les	 communautés	 piscicoles	 restent	 cependant	 peu	

documentés,	c’est	pourquoi	dans	cette	étude,	nous	avons	conçu	une	structure	artificielle	

flottante	(FLOLIZ)	qui	imite	une	zone	littorale	naturelle	et	qui	est	constamment	accessible	

pour	les	poissons,	quelles	que	soient	les	conditions	de	marnage.	Ainsi,	nous	avons	voulu	

tester	l’efficacité	de	trois	FLOLIZs,	en	tant	qu'habitats	fonctionnels	de	substitution	pour	

les	différentes	espèces	et	stades	de	poissons	durant	près	de	trois	années	dans	une	retenue	

fortement	 régulée.	Pour	 cela	nous	avons	 comparé	 les	FLOLIZs	à	des	 stations	 littorales	

témoins	 afin	 de	 tester	(1)	 si	 l'abondance	 et	 la	 richesse	 des	 poissons	 étaient	 plus	

importantes	dans	les	FLOLIZs	;	(2)	si	leur	fréquentation	par	les	différentes	espèces	et	les	

différents	 stades	 de	 poissons	 différait	 selon	 les	 mois	 ou	 les	 saisons	;	 et	 (3)	 si	 elles	

accueillaient	des	communautés	piscicoles	similaires	ou	non	d’un	point	vue	taxonomique	

et	fonctionnel.	Dans	la	première	partie,	nous	nous	sommes	focalisés	sur	l’utilisation	des	

FLOLIZs	par	les	communautés	piscicoles	comme	habitats	de	reproduction	et	de	refuge-

nurserie.	Pour	vérifier	cela,	nous	avons	réalisé	des	échantillonnages	au	printemps	et	à	

l’été	 qui	 correspondent	 aux	 saisons	 de	 reproduction	 de	 la	 majorité	 des	 espèces	 de	

poissons	de	la	retenue	mais	aussi	à	la	présence	des	très	jeunes	stades.	Dans	la	seconde	

partie,	nous	nous	sommes	concentrés	sur	l’utilisation	des	FLOLIZs	en	dehors	de	la	période	

de	reproduction	par	les	communautés	piscicoles	pour	les	autres	fonctions	vitales	(par	ex.	

repos,	protection,	alimentation).	
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I - Les FLOLIZs comme habitat de reproduction et 
de refuge-nurserie. 
	

 
Figure	2	:	Photographie	d’un	juvénile	de	brochet	(~60mm)	recensé	en	juin	2020	dans	

la	végétation	gazonnante	d’une	FLOLIZ.	©Projet	UROS	
	

1.  Matériels et Méthodes 
1.1. Stations d’échantillonnage et description des FLOLIZs 

 
Pour	 la	 localisation	et	 la	description	complète	des	 stations	d’échantillonnage	 (Baies	

témoins	(BTs),	Baies	expérimentales	(BEs),	Structures	flottantes	(FLOLIZs))	se	référer	au	

Chapitre	I	section	1.4	tandis	que	la	description	complète	de	la	conception	des	FLOLIZs	est	

disponible	dans	le	Chapitre	II.	

1.2. Méthodes de suivi des poissons 
 
Afin	d’évaluer	la	fréquentation	des	différentes	stations	par	l’ichtyofaune	et	de	tester	la	

fonctionnalité	des	FLOLIZs	en	tant	qu’habitats	de	nurserie	pour	les	jeunes	stades	et	de	

reproduction	 pour	 les	 adultes,	 nous	 avons	 utilisé	 trois	 techniques	 non	 létales.	 Pour	

maximiser	 l’échantillonnage	 de	 poissons	 juvéniles	 et	 d’adultes	 reproducteurs,	 les	

campagnes	 ont	 été	 réalisées	 au	 printemps	 et	 à	 l’été	 à	 une	 fréquence	 mensuelle	 ou	

bimensuelle	de	mai	2019	(soit	8	mois	après	l'installation	des	FLOLIZs)	à	juillet	2021	(soit	

33	mois	 après	 l'installation	des	 FLOLIZs).	 Les	 tableaux	1A	 à	 1C	 synthétisent	 les	 dates	

d’échantillonnage	par	technique,	la	saison	associée	et	la	cote	de	la	retenue.	
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La	première	technique	utilisée	était	une	méthode	de	capture	passive	par	nasses	non	

appâtées,	qui	consistait	à	installer	dans	chaque	station	8	nasses	de	dimension	45	cm	x	25	

cm	avec	une	ouverture	de	5	cm.	Dans	les	FLOLIZs,	4	nasses	étaient	posées	aléatoirement	

dans	 l’étage	 subaquatique	 central	 à	 1m	 de	 profondeur,	 et	 2	 nasses	 étaient	 posées	

aléatoirement	dans	chaque	étage	subaquatique	à	0.5m	de	profondeur	pour	une	durée	de	

15h	 (Fig.	 3A).	 Dans	 les	 stations	 littorales	 témoins,	 les	 nasses	 ont	 été	 posées	 de	 façon	

aléatoire	dans	un	transect	délimité	de	70m²	dans	la	zone	littorale	en	fin	de	journée	pour	

une	durée	de	15h	également.	Sur	les	8	nasses	posées,	4	nasses	étaient	posées	à	0.5m	de	

profondeur	et	4	nasses	étaient	posées	à	1m	de	profondeur	(Fig.	3B),	par	analogie	avec	les	

étages	subaquatiques	des	FLOLIZs.	A	chaque	relève	de	nasse,	la	profondeur	était	notée	et	

chaque	individu	était	comptabilisé,	mesuré	puis	déterminé	à	l’espèce	sinon	à	la	famille	

(Cyprinidae).	A	la	fin	de	la	biométrie	et	du	comptage	de	tous	les	individus,	les	poissons	

étaient	relâchés	sur	leur	lieu	de	capture.		

 

 
Figure	3	:	Illustrations	schématiques	et	photographies	du	protocole	de	capture	par	

nasses.	(A)	Dans	la	zone	littorale	des	baies	témoins	et	expérimentales	avec	une	

photographie	d’une	nasse	posée	à	0,5m.	La	nasse	est	accrochée	à	un	fer	à	béton	enfoncé	

dans	le	sédiment	de	la	rive	;	(B)	Dans	les	FLOLIZs	avec	une	photographie	d’une	nasse	

posée	dans	un	étage	à	1m	de	profondeur	près	de	la	végétation	©Projet	UROS	
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Tableau	1	:	Synthèse	des	dates	d’échantillonnage	avec	saison	associée	et	cote	de	la	retenue	(m)	pour	chaque	protocole	d’échantillonnage.		

(A)	Protocole	nasse	;	(B)	Protocole	recensement	visuel,	(C)	Protocole	piège	lumineux	CARE®.	
	

Date de 
pose Saison Cote (m) 

22/05/2019 

Printemps 
2019 

763.72 

23/05/2019 763.94 

18/06/2019 774.0 

19/06/2019 774.17 

16/07/2019 

Été 2019 

777.33 

17/07/2019 777.25 

29/08/2019 772.25 

27/05/2020 

Printemps 
2020 

778.03 

28/05/2020 778.18 

23/06/2020 778.78 

28/07/2020 
Été 2020 

779.18 

18/08/2020 778.19 

Date de 
pose Saison Cote (m) 

10/05/2019 

Printemps 
2019 

760.29 

22/05/2019 763.72 

13/06/2019 772.29 

18/06/2019 774 

18/07/2019 

Été 2019 

777.18 

28/08/2019 772.29 

24/09/2019 770.89 

27/05/2020 Printemps 
2020 

778.03 

23/06/2020 778.78 

28/07/2020 
Été 2020 

779.18 

18/08/2020 778.19 

04/05/2021 

Printemps 
2021 

768.44 

26/05/2021 776.88 

09/06/2021 777 

30/06/2021 779.49 

Date de 
recensement Saison Cote (m) 

16/07/2019 

Été 2019 

777.33 

27/08/2019 772.45 

26/09/2019 770.93 

28/05/2020 
Printemps 

2020 

778.18 

24/06/2020 778.91 

08/07/2020 

Été 2020 

779.64 

30/07/2020 779.2 

19/08/2020 778.18 

27/05/2021 

Printemps 
2021 

776.83 

08/06/2021 776.75 

30/06/2021 779.49 
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La	 seconde	 technique	 utilisée	 était	 le	 recensement	 visuel	 en	 Palme	 Masque	 Tuba	
(PMT).	Cette	technique	est	utilisée	depuis	les	années	50	(Halford	and	Thompson,	1994),	
en	particulier	en	milieu	marin	pour	estimer	les	effectifs	des	populations	de	poissons	de	
récifs	(Halford	and	Thompson,	1994;	Nagelkerken	et	al.,	2000;	Azzurro	et	al.,	2007).	En	
eau	 douce,	 cette	 technique	 a	 été	 considérée	 comme	 précise	 et	 informative	 pour	
caractériser	 les	 assemblages	 de	 poissons	 (Plichard	 et	 al.,	 2017)	 mais	 aussi	 les	
(micro)habitats	utilisés	par	les	communautés	de	poissons	(Brosse	et	al.,	2001).		Qui	plus	
est,	cette	technique	est	rapide,	peu	coûteuse	et	non	destructive.	Les	recensements	visuels	
ont	été	réalisés	par	des	plongeurs	diplômés	ayant	de	bonnes	connaissances	des	poissons	
lacustres,	équipés	d’une	lampe	torche	de	1500	lumens	et	d’une	plaquette	de	note.	Le	mode	
opératoire	consistait	à	nager	dans	un	transect	de	70m	linéaire	le	long	de	la	zone	littorale	
(Baies	témoins	et	Baies	expérimentales)	et	à	comptabiliser	les	individus	recensés	sur	une	
bande	 d’environ	 1m	 de	 largeur.	 Ce	 transect	 était	 réalisé	 par	 deux	 plongeurs	
échantillonnant	chacun	35m2	 (35m	sur	1	m)	(Fig.	4A).	Dans	 les	FLOLIZs,	 la	surface	de	
70m²	 comprenait	 un	 passage	 à	 l’extérieur	 et	 à	 l’intérieur	 des	 structures	 (Fig.	 4B).	 La	
vitesse	de	nage	était	approximativement	de	2m.min-1.	Les	individus	ont	été	déterminés	à	
l’espèce,	excepté	pour	les	larves	de	Cyprinidés	qui	ont	été	déterminées	à	la	famille	(forte	
supposition	 pour	Alburnus	 alburnus	 et	Chondrostoma	 toxostoma).	 	 En	 ce	 qui	 concerne	
l'abondance	des	poissons,	chaque	individu	était	comptabilisé	selon	une	estimation	basée	
sur	un	facteur	de	progression	géométrique	qui	était	:	1,	2-5,	6-10,	11-	30,	31-50,	51-100,	
101-200,	201-500,	500-1000	individus	et	>	1000	individus	(Harmelin-Vivien	et	al.,	1985).	
La	taille	des	individus	a	été	estimée	avec	la	plus	grande	précision	possible	en	utilisant	par	
exemple	des	repères	de	taille	comme	la	plaquette	de	note.		
	

 
Figure	4	:	Illustration	schématique	du	protocole	de	recensement	visuel.	(A)	Dans	la	

zone	littorale	des	baies;	(B)	Dans	les	FLOLIZs.	
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Enfin,	la	troisième	technique	consistait	à	capturer	les	larves	de	poissons	par	des	pièges	
lumineux.	Nous	avons	utilisé	les	CARE	Light	Trap®	développés	par	ECOCEAN	(Lecaillon	
and	Lourié,	2007;	Lecaillon,	2012)	(Fig.	5A)	qui	permettent	une	capture	non	létale	des	
larves	de	poissons	par	photo-	et	 thigmo-	 tropisme	(Fonbonne	et	al.,	2015).	Les	CARE®	
sont	équipés	d’un	filet	avec	des	mailles	très	fines	de	2	x	2	mm	ainsi	que	d’une	lampe	LED	
de	7	Watts	dont	 la	 température	de	couleur	est	de	6000K	(lumière	du	 jour).	Le	 champ	
d’action	du	piège	lumineux	est	dépendant	de	la	transparence	de	l’eau	et	de	la	luminosité	
ambiante	(en	particulier	de	la	phase	lunaire)	mais	dans	les	conditions	de	la	retenue	de	
Serre-Ponçon,	nous	estimons	qu’il	était	d’environ	30m.	Chaque	piège	lumineux	était	posé	
et	allumé	en	fin	de	journée	pour	une	durée	de	10h	au	milieu	de	chaque	baie	(Fig.	5B,	Fig.	
5C).	Le	lendemain	matin,	les	pièges	lumineux	étaient	relevés	et	le	collecteur	à	poissons	
était	vidé	dans	une	bassine.	Les	larves	étaient	ensuite	comptées,	déterminées	à	l’espèce	si	
possible	(sinon	à	la	famille),	mesurées	puis	immédiatement	relâchées.		
	

 
Figure	5	:	Illustrations	schématiques	et	photographie	du	protocole	de	capture	par	

pièges	lumineux	(CARE®).	(A)	Photographie	d’un	piège	lumineux	CARE®	©ECOCEAN	;	(B)	
Dans	la	zone	littorale	des	baies	témoins	;	(C)	Dans	les	baies	expérimentales	avec	

FLOLIZs.	

1.3. Traitement des données et analyses statistiques 
	
Au	total,	1080	nasses	ont	été	posées	et	relevées	correspondant	à	8	nasses	x	3	stations	

x	3	zones	x	15	dates.	Pour	le	recensement	visuel,	ce	sont	99	échantillonnages	qui	ont	été	
réalisés	correspondant	à	1	recensement	visuel	x	3	stations	x	3	zones	x	11	dates.	Enfin,	72	
pièges	lumineux	ont	été	posés,	correspondant	à	1	piège	x	2	stations	(Baie	témoin	et	Baie	
expérimentale	avec	FLOLIZ)	x	3	zones	x	12	dates.	
	
	



[128]	
	

L’abondance	et	la	richesse	spécifique	des	poissons	ont	été	calculées	pour	chacune	des	
techniques	par	date	 et	par	 station.	Pour	 les	pièges	 lumineux,	 il	 n’était	pas	possible	de	
différencier	les	captures	provenant	des	FLOLIZs	ou	des	Baies	expérimentales.	Ainsi,	les	
métriques	 ont	 été	 calculées	 pour	 les	 BTs	 et	 pour	 le	 groupe	 BEs	 +	 FLOLIZs.	 Pour	 le	
recensement	 visuel,	 l’abondance	 a	 été	 estimée	 à	 partir	 des	 médianes	 des	 différentes	
classes	 d’abondance	 (correspondant	 à	 la	 moyenne	 arithmétique	 des	 bornes)	 :	 le	
groupement	1	est	compté	1,	le	groupement	2	est	arrondi	à	4,	le	groupement	3	est	compté	
8,	 etc	 (Harmelin-Vivien	 et	 al.	 1985).	Malgré	 l’objectif	 de	 capture	 des	 jeunes	 stades	 de	
poissons	par	les	nasses	et	les	pièges	lumineux,	quelques	adultes	(par	ex.	Perche,	Gardon,	
Ablette)	 ou	 espèces	 de	 petite	 taille	 à	 l’âge	 adulte	 (par	 ex.	 Blennie,	 Goujon)	 peuvent	
potentiellement	être	capturés.	Par	conséquent	tous	les	individus	de	chaque	technique	ont	
été	 catégorisés	 dans	 deux	 classes	:	 les	 individus	 juvéniles	 et	 les	 individus	 adultes.	 La	
classification	des	individus	a	été	effectuée	à	partir	des	données	récoltées	sur	le	terrain	
(Obs.	 terrain),	 de	 données	 de	 la	 littérature	 sur	 la	 croissance	 et	 l’âge	 de	maturité	 des	
différences	espèces	dans	des	milieux	les	plus	similaires	possibles	à	la	retenue	de	Serre-
Ponçon	 (Jellyman,	1980;	Chappaz	et	 al.,	 1987,	2005;	Keith	et	 al.,	 2011)	et	 enfin	 à	dire	
d’expert	(J-C	Raymond,	com.	pers.).	La	 liste	des	espèces	et	stades	capturés	par	type	de	
station	sur	toute	la	période	d’échantillonnage	est	disponible	dans	l’Annexe	7	(Tab	A7-1).	
	
Pour	évaluer	les	réponses	des	métriques	d’abondance	et	de	richesse	en	fonction	des	

facteurs	explicatifs	comme	la	station,	la	saison	et	le	stade	(juvénile/adulte)	ainsi	que	leurs	
interactions,	nous	avons	utilisé	une	approche	de	modélisation	linéaire	généralisée	(GLM)	
(Venables	and	Dichmont,	2004;	Zuur	and	Ieno,	2016;	McCullagh	and	Nelder,	2019).	Pour	
l’abondance,	 nous	 avons	 utilisé	 une	 distribution	 d'erreur	 négative	 binomiale.	 La	
distribution	 binomiale	 négative	 (NB(μ,θ),	 μ	(moyenne)	 et	θ	(paramètre	 de	 dispersion	)	
est	 un	 mélange	 des	 distributions	 de	 Poisson	 et	 Gamma	 (Greenwood	 and	 Yule,	 1920;	
McCullagh	and	Nelder,	2019)	qui	permet	de	tenir	compte	de	la	surdispersion	;	la	variance	
de	 la	 distribution	 est	 égale	 à	 Var(Y)	 =	 μ	 +	 μ2	 /	 θ.	 En	 effet,	 les	 données	 de	 comptage	
présentent	souvent	une	forte	variance.	Le	modèle	complet	s’écrit	comme	suit	:		
	

log(Y	=	Abondance	moyenne)	=	α	+	Station	*	Saison	*	Stade	+	ϵ	
	

Ou		 Y	:	Abondance	moyenne	=	abondance	moyenne	attendue	
α	:	Intercept	
ϵ	:	Erreur	suivant	une	distribution	négative	binomiale	
	

Pour	modéliser	la	richesse	spécifique,	nous	avons	utilisé	les	mêmes	facteurs	explicatifs	
mais	 avec	 une	 distribution	 d’erreur	 de	 poisson.	 La	 distribution	 de	 poisson	 est	 notée	
Poisson(μ)	de	moyenne	et	variance	égales	à	µ	soit	E(Y)	=	var	(Y)	=	µ.	Le	modèle	complet	
s’écrit	comme	suit	:	
	

log(Y	=	Richesse	moyenne)	=	α	+	Station	*	Saison*	Stade	+	ϵ	
	

Ou		 Y	:	Richesse	moyenne	=	Richesse	moyenne	attendu	
α	:	Intercept	
ϵ	:	Erreur	suivant	une	distribution	de	Poisson	
	

Les	 GLMs	 avec	 la	 distribution	 d’erreur	 négative	 binomiale	 ont	 été	 exécutés	 avec	 la	
fonction	 «	glm.nb	»	 du	 package	 «	MASS	»	 (Ripley	 et	 al.,	 2013).	 Les	 GLMs	 avec	 la	
distribution	d’erreur	de	Poisson	ont	été	exécutés	avec	la	fonction	«	glm	»	du	package	de	
base	«	stats	»	(R	Core	Team,	2021).	De	plus,	l’ajustement	de	chaque	modèle	a	fait	l’objet	
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d’un	diagnostic	à	l’aide	de	la	fonction	«	simulateResiduals	»	du	package	«	DHARMa	»	qui	
permettait	d’accéder	aux	quantiles	des	résidus	(Hartig,	2020).		
	
Ce	package	fournissait	plusieurs	fonctions	de	tracé	(QQplot,	Résiduel	vs	Prédit)	et	de	

test	 pour	 les	 problèmes	 typiques	 de	 mauvaise	 spécification	 du	 modèle,	 tels	 que	 la	
sur/sous-dispersion,	l'inflation	nulle	et	l'autocorrélation	spatiale	et	temporelle	résiduelle.	
L’objectif	 était	 de	 s’assurer	 de	 la	 bonne	 qualité	 d’ajustement	 de	 chaque	 modèle.	 Ces	
diagnostics	sont	visibles	en	annexe	7	(Fig.	A7-1).	L’analyse	de	 la	déviance	des	 facteurs	
explicatifs	de	chaque	modèle	a	été	étudiée	à	partir	des	résultats	fournis	par	la	fonction	
«	Anova	»	 (type	 II)	 du	 package	 «	car	»	 (Fox	 et	 al.,	 2019).	 Pour	 chaque	 effet	 simple	
significatif,	nous	avons	réalisé	des	comparaisons	post-hoc	de	Wilcoxon	avec	l'ajustement	
de	Holm	(Holm,	1979)	tandis	que	pour	chaque	interaction	significative,	nous	avons	réalisé	
une	 comparaison	 par	 paires	 en	 utilisant	 les	 moyennes	 marginales	 estimées	 avec	 un	
ajustement	de	Tukey	grâce	au	package	«	Emmeans	»	(Lenth,	2021).	La	nature	des	données	
étant	très	différente	entre	les	méthodes	d’échantillonnage,	les	modèles	ont	été	appliqués	
sur	chaque	type	de	données	séparément.	
	

Afin	d’évaluer	la	composition	taxonomique	des	communautés	(espèce	et	stade	à	la	fois	;	
Tab	2)	et	 leur	variabilité	spatiale	(type	de	station)	et	 temporelle	(saisons),	nous	avons	
réalisé	 des	 Analyses	 Triadiques	 Partielles	 («	ATP	»)	 (Thioulouse	 and	 Chessel,	 1987;	
Kroonenberg,	1989;	Rossi,	2003;	Thioulouse	et	al.,	2004)	pour	les	échantillonnages	par	
nasses	et	visuel.	Les	ATP	ont	été	réalisées	avec	 la	 fonction	«	pta	»	du	package	«	ade4	»	
(Thioulouse	 et	 al.,	 2018).	 	 Cette	 analyse	 multivariée	 permet	 de	 définir	 la	 structure	
commune	 de	 tableaux	 Xijk	 qui	 partagent	 des	 lignes	 i	 (observations)	 et	 des	 colonnes	 j	
(variables)	en	fonction	de	dates	k	(Rossi,	2003).	Dans	notre	étude,	nous	avons	utilisé	des	
matrices	 de	 données	 comprenant	 l’abondance	 de	 chaque	 espèce	 dans	 chacune	 des	
stations	 aux	 différentes	 saisons	 et	 par	 méthode	 d’échantillonnage.	 Les	 données	
d’abondance	 ont	 au	 préalable	 été	 transformées	 avec	 la	 transformation	d’Hellinger	 qui	
offre	un	meilleur	compromis	entre	linéarité	et	résolution	pour	ce	type	de	données	(Rao,	
1995;	 Legendre	 and	 Gallagher,	 2001).	 Les	 résultats	 d’une	 ATP	 se	 présentent	 en	 trois	
étapes	(détails	dans	Jiménez	et	al.,	2015)	:		
	

(1) La	 phase	 d'inter-structure	 (recherche	 du	 compromis)	 est	 l’étape	 de	
diagonalisation	de	la	matrice	des	covariances	vectorielles	(Covv)(Escoufier,	1973).	
	

(2) L'analyse	du	compromis	permet	de	déduire	 les	 tendances	communes	à	 tous	 les	
tableaux,	c’est-à-dire	à	la	fois	la	tendance	des	variables	aux	différentes	dates	mais	
aussi	des	stations	d'échantillonnage	en	fonction	des	variables.		

	
(3) L'analyse	 intra-structure	 (reproductibilité	 du	 compromis)	 résume	 la	 variabilité	

des	tableaux	autour	de	la	structure	commune	définie	par	le	compromis,	en	mettant	
en	évidence	les	éléments	qui	correspondent	le	mieux	(ou	non)	à	la	structure	du	
compromis.	
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Tableau	2	:	Désignation	des	codes	espèces	et	stades	utilisés	dans	les	Analyses	

Triadiques	Partielles	1	et	2	(ATP-1	/	ATP-2).	
	

Code Nom vernaculaire Nom scientifique 

ABL.juv Ablette juvénile 
Alburnus alburnus 

ABL.Adulte Ablette adulte 

BLE.juv Blennie juvénile 
Salaria fluviatilis 

BLE.Adulte Blennie adulte 

BRE.juv Brème juvénile 
Abramis brama 

BRE.Adulte Brème adulte 

BRO.juv Brochet juvénile 
Esox lucius 

BRO.Adulte Brochet adulte 

CHE.juv Chevesne juvénile 
Squalius cephalus 

CHE.Adulte Chevesne adulte 

GAR.juv Gardon juvénile 
Rutilus rutilus 

GAR.Adulte Gardon adulte 

GOU.juv Goujon juvénile 
Gobio gobio 

GOU.Adulte Goujon adulte 

PER.juv Perche juvénile 
Perca fluviatilis 

PER.Adulte Perche adulte 

TAN.juv Tanche juvénile Tinca tinca 

TOX.juv Toxostome juvénile Chondrostoma toxostoma 

VAI.juv Vairon juvénile 
Phoxinus phoxinus 

VAI.Adulte Vairon adulte 
 
Enfin,	à	partir	des	données	d'abondance	des	poissons	(en	excluant	les	très	jeunes	stades	
qui	 présentent	 souvent	 des	 caractéristiques	 différentes)	 et	 en	 utilisant	 20	 traits	
biologiques	et	écologiques	à	codage	flou	(Schmidt-Kloiber	and	Hering,	2015),	les	profils	
moyens	 des	 traits	 de	 chaque	 communauté	 ont	 été	 calculés	 pour	 les	 échantillonnages	
visuel	 et	 par	 nasse.	 	 Le	 codage	 flou	 consistait	 à	 attribuer	 une	 note	 d’affinité	 à	 chaque	
espèce	pour	chaque	modalité	de	trait,	qui	était	codée	0	pour	«	pas	d’affinité	»	ou	1	pour	
«	forte	affinité	».	Afin	de	donner	le	même	poids	aux	traits,	la	somme	des	notes	par	trait	
valait	1.	Les	traits	biologiques	reflètent	l'histoire	de	vie	des	espèces	(par	ex.	l’espérance	
de	vie)	et	leurs	caractéristiques	morphologiques	générales	(forme	et	taille	du	corps)	ou	
physiologiques	 (par	 ex.	 la	 fécondité).	 Les	 traits	 écologiques	 qualifient	 plutôt	 les	
préférences	 environnementales	 et	 d’habitat	 (par	 ex.	 rhéophile,	 benthique/pélagique).	
Chaque	 trait	 était	 décrit	 par	 plusieurs	 modalités	 ce	 qui	 représentait	 un	 total	 de	 69	
modalités	(détails	en	Annexe	7,	Tab.	A7-2).	Les	profils	de	traits	pondérés	moyens	(par	les	
abondances	 log-transformées)	 des	 assemblages	 de	 chaque	 station	 ont	 été	 calculés	 et	
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exprimés	sous	forme	de	distributions	d'abondance	relative	des	modalités	de	traits	au	sein	
des	assemblages	(Thioulouse	et	al.,	1997).	Ensuite,	une	analyse	des	correspondances	en	
codage	flou	(Fuzzy	Coding	Analysis	;	FCA)	a	été	utilisée	pour	examiner	les	différences	des	
profils	de	traits	pondérés	moyens	entre	les	stations	à	l'aide	du	progiciel	ADE4	(Chessel	et	
al.,	2004).	Les	comparaisons	des	modalités	de	traits	entre	les	différentes	stations	ont	été	
réalisées	 à	 l'aide	 du	 test	 de	 Kruskal-Wallis	 et	 du	 test	 post-hoc	 de	 Wilcoxon	 avec	
l'ajustement	 de	 Holm	 après	 transformation	 arcsin	 (√p	 avec	 p	 :	 proportion	 de	 chaque	
modalité	de	trait	dans	la	communauté).	Le	pourcentage	de	similarité	fonctionnelle	entre	
les	types	de	stations	a	été	calculé	en	fonction	du	nombre	de	modalités	communes	et	du	
nombre	total	de	modalités	testées.		
	
Toutes	les	analyses	statistiques	ont	été	réalisées	avec	les	logiciels	R	version	3.5.0	(R	

Core	Team,	2018)	et	RStudio	version	1.4.1717	(RStudio	Team,	2021).	
 
2.  Résultats  

2.1. Résultats généraux 
 
Au	total,	le	nombre	d’individus	recensés	par	observations	visuelles	est	estimé	à	41441	

répartis	ainsi	:	11178	dans	les	BTs,	11776	dans	les	BEs	et	18487	dans	les	FLOLIZs	(Fig.	
6A).	Quant	aux	nasses,	1169	individus	ont	été	capturés	dont	455	dans	les	BTs,	443	dans	
les	BEs	et	271	dans	les	FLOLIZs	(Fig.	6B).	Enfin,	1627	individus	ont	été	capturés	dans	les	
pièges	 lumineux,	 dont	581	dans	 les	BTs	 et	1041	dans	 les	BEs	+	FLOLIZs	 (Fig.	 6C).	On	
remarque	ainsi	une	différence	très	importante	dans	l’abondance	échantillonnée	entre	le	
recensement	visuel	et	les	méthodes	de	capture.	En	ce	qui	concerne	la	richesse	totale,	les	
efficacités	du	recensement	visuel	et	des	captures	par	nasses	étaient	proches	puisque	12	
espèces	ont	été	 recensées	par	 les	observations	visuelles	dont	 les	11	espèces	obtenues	
dans	les	nasses.	Quant	aux	pièges	lumineux,	seules	6	espèces	ont	pu	être	capturées,	toutes	
communes	avec	les	deux	autres	techniques.	Avec	19	espèces	présentes	dans	la	retenue	
(voir	Chapitre	I,	Tableau	1),	les	trois	techniques	réunies	ont	permis	d’échantillonner	63%	
de	la	richesse	spécifique	totale.	Les	espèces	qui	n’ont	pas	été	échantillonnées	étaient	soit	
des	 espèces	 rhéophiles	 et	 plutôt	 inféodées	 à	 la	 partie	 amont	 de	 la	 retenue	 (par	 ex.	 le	
Barbeau,	l’Omble	chevalier),	soit	des	espèces	très	benthiques	(par	ex.	la	Carpe,	l’Anguille)	
ou	soit	des	espèces	pélagiques	de	zone	profonde	(par	ex.	le	Corégone).	Si	l’on	s’intéresse	
à	 la	 richesse	 totale	 par	 type	 de	 station,	 11,	 8	 et	 7	 espèces	 ont	 été	 recensées	 par	
observations	visuelles	dans	les	BTs,	BEs	et	FLOLIZs	respectivement	;	11,	10	et	7	espèces	
ont	été	capturées	par	nasses	dans	les	BTs,	BEs	et	FLOLIZs	respectivement	et	6,	7	ont	été	
capturées	par	les	pièges	lumineux	dans	les	BTs,	BEs	+	FLOLIZs	respectivement	(Fig.	6).	
Les	7	espèces	échantillonnées	dans	les	FLOLIZs	étaient	communes	avec	celles	capturées	
dans	les	différentes	baies.	Ces	résultats	généraux	montrent	que	les	stations	BTs	et	BEs	
étaient	très	proches	d’un	point	de	vue	abondance	et	richesse	totale	tandis	que	les	FLOLIZs	
affichaient	une	richesse	totale	plus	faible.	
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Figure	6	:	Abondance	et	Richesse	spécifique	totale	en	fonction	des	différents	types	de	

station	selon	les	différents	protocoles	d’échantillonnage.	(A)	Recensement	visuel	;	(B)	
Capture	par	nasses	;	(C)	Capture	par	pièges	lumineux.	

	
Enfin,	les	captures	par	pièges	lumineux	ont	permis	d’apporter	des	informations	sur	les	

périodes	d’apparition	des	différentes	espèces	d’alevins	dans	la	retenue	(Fig.	7).		En	mai	
2019,	seuls	des	gros	individus	d’Ablettes,	de	Gardons	et	de	Chevesnes	ont	été	capturés.	
Trois	semaines	après,	les	captures	étaient	exclusivement	des	larves	de	Cyprinidés	(forte	
supposition	pour	Ablette	et	Toxostome).	En	mai	2020,	 la	tendance	était	 identique	avec	
des	 captures	 d’Ablettes	 et	 de	Gardons	 adultes,	mais	 aussi	 de	 larves	 de	 Cyprinidés	 qui	
étaient	présentes	plus	précocement.	Dès	fin	juin	et	 jusqu’en	juillet,	 les	captures	étaient	
essentiellement	des	juvéniles	de	Perches.	Finalement,	de	fin	juillet	à	fin	août,	on	capturait	
de	façon	abondante	des	larves	de	Blennies	dont	le	stade	pélagique	dure	6	semaines	avant	
qu’elles	deviennent	 totalement	benthiques	(Gasith	and	Goren,	2009).	Ces	observations	
montrent	que	la	chronologie	d’apparition	des	espèces	entre	2019	et	2020	était	similaire	
avec	en	premier	les	Cyprinidés,	puis	les	Perches	puis	les	Blennies.	Cependant,	en	2020,	
l’arrivée	des	larves	des	différentes	espèces	semblait	être	avancée	de	quelques	semaines	
par	rapport	à	2019.		
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Figure	7	:	Abondance	(en	log	népérien)	des	différentes	espèces	et	stades	capturés	aux	

pièges	lumineux	en	fonction	des	mois.	

2.2. Abondance et richesse des communautés piscicoles 

2.2.1. Recensement visuel 
 
Le	 stade	 et	 la	 saison	 influencent	 l’abondance	 des	 poissons,	 qui	 varie	 également	

significativement	avec	ces	deux	facteurs	selon	le	type	de	station	(P-value	Station	:	Saison	:	
Stade	=	0.036)	(Tab.	3A).	Quant	à	la	richesse	spécifique,	elle	est	principalement	influencée	
par	la	saison	mais	varie	aussi	avec	ce	facteur	selon	la	station	(P-value	Station	:	Saison	=	
0.01)	(Tab.	3B).	En	particulier,	 la	richesse	spécifique	est	plus	faible	au	Printemps	2020	
qu’aux	autres	saisons	(P-value	<	0.01).	De	plus,	la	richesse	spécifique	est	plus	importante	
à	l’Eté	2020	dans	les	BTs	(3.67	±	1.22)	en	comparaison	aux	BEs	(2.22	±	1.09,	P-value	=	
0.01)	et	FLOLIZs	(2.11	±	0.60,	P-value	=	0.007)	(Fig.	8A).	Concernant	l’abondance	dans	les	
FLOLIZS,	elle	est	parfois	plus	faible	que	dans	les	stations	littorales,	par	exemple	à	l’Eté	
2019	où	les	FLOLIZS	enregistrent	une	abondance	plus	faible	de	poissons	juvéniles	(41.44	
±	28.83)	par	rapport	aux	BEs	(189.89	±	320.31)	(P-value	=	0.037)	(Fig.	8B).	Elle	est	parfois	
plus	 importante,	 par	 exemple	 au	 Printemps	 2021	 grâce	 à	 une	 abondance	 accrue	 de	
poissons	adultes	(FLOLIZs	:	96.56	±	252.89	;	BTs	:	11.22	±	14.81	;	BEs	:	3.22	±	2.44)	(P-
value	 <	 0.02	;	 P-value	 <	 0.0001,	 respectivement)	 (Fig.	 8C).	 Les	 différences	 entre	 les	
stations	ne	sont	globalement	pas	très	marquées,	mais,	au	Printemps	2021,	33	mois	après	
la	 mise	 en	 eau	 des	 FLOLIZs,	 la	 communauté	 de	 poissons,	 particulièrement	 les	 stades	
adultes	sont	plus	abondants.		
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Tableau	3	:	Résultats	d'analyse	de	la	déviance	(ANOVA)	pour	différents	modèles	
linéaires	généralisés	sur	les	données	d’échantillonnage	par	Recensement	visuel.	Les	

colonnes	donnent	le	rapport	de	vraisemblance	statistique	chi-carré,	ainsi	que	les	degrés	
de	liberté	et	les	valeurs	de	P	du	test	de	LR	pour	chaque	facteur	explicatif	et	interaction.	
(A)	Modèle	de	l’abondance	estimée	avec	distribution	d’erreur	Négative	Binomiale	

(55.99%	d’explication)	;	(B)	Modèle	de	la	richesse	spécifique	avec	distribution	d’erreur	
de	Poisson	(34.39%	d’explication).	

	
(A) 
Facteurs explicatifs 

Vraisemblance 
statistique chi-carré 

Degrés de 
liberté P-value 

Station 1.11 2 0.58 

Saison 26.45 3 7.68e-06 *** 

Stade 191.21 1 < 2.2e-16 *** 

Station : Saison 25.28 6 0.0003 *** 

Station : Stade 7.16 2 0.028 * 

Saison : Stade 17.88 3 0.00047 *** 

Station : Saison : Stade 13.47 6 0.036 * 

(B)    

Station 3.35 2 0.19 

Saison 25.66 3 1.13e-05 *** 

Station : Saison 16.60 6 0.011 * 
	
Si	l’on	s’intéresse	à	la	dynamique	saisonnière	au	sein	de	chaque	station,	les	différences	

d’abondance	apparaissent	plus	marquées	au	sein	des	FLOLIZS	qu’au	sein	des	BTs	et	BEs	
(Fig.	 8B,	 Fig	 8C).	 Dans	 les	 stations	 BTs,	 seul	 l’Eté	 2019	 (89.33	 ±	 69.86)	 diffère	 du	
Printemps	2020	(555.0	±	422.03)	et	Printemps	2021	(442	±	487.69)	par	une	abondance	
de	poissons	juvéniles	moins	importante	(Fig.	8B).	Au	sein	des	stations	BEs,	l’abondance	
dans	les	communautés	de	poissons	est	identique	pour	toutes	les	saisons	et	tous	les	stades.	
Ces	résultats	montrent	que	l’abondance	de	poissons	dans	les	communautés	littorales	est	
stable	au	fil	des	saisons.	Enfin	dans	les	FLOLIZs,	on	observe	des	différences	significatives	
et	marquées	de	l’abondance	de	poissons	entre	les	saisons.	Par	exemple,	l’abondance	des	
poissons	juvéniles	est	significativement	plus	importante	aux	Printemps	2020	(1007.33	±	
9.27)	 et	 Printemps	 2021	 (329.55	 ±	 394.52)	 qu’à	 l’Eté	 2019	 (41.44	 ±	 28.83)	 (Fig.	 8B).	
Quant	 aux	 poissons	 adultes,	 l’abondance	 est	 significativement	 plus	 importante	 au	
Printemps	2021	(96.55	±	252.89)	qu’aux	autres	saisons	et	l’Eté	2020	(11.11	±	9.37)	est	
également	 différent	 de	 l’Eté	 2019	 (1.89	 ±	 1.36)	 (Fig.	 8C).	 Ces	 résultats	montrent	 que	
l’abondance	 des	 poissons	 dans	 les	 communautés	 des	 FLOLIZs	 est	 globalement	 plus	
importante	aux	saisons	printanières.	
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Figure	8	:	(A)	Richesse	spécifique	moyenne	(+	écart	type)	entre	les	sites	pour	les	

différentes	saisons.	(B)	Abondance	estimée	moyenne	(+	écart	type)	entre	les	sites	pour	
les	différentes	saisons	pour	le	stade	Juvénile	(C)	Abondance	estimée	moyenne	(+	écart	
type)	entre	les	sites	pour	les	différentes	saisons	pour	le	stade	Adulte.	Les	lettres	«	a,	b,	c	
»	mettent	en	évidence	les	différences	significatives	issues	des	Moyennes	Marginales	
estimée	(MME)	du	modèle.	Si	les	lettres	sont	différentes	alors	il	existe	une	différence	

significative.	S’il	existe	une	lettre	commune	alors	les	valeurs	ne	diffèrent	pas.	Les	lettres	
noires	renseignent	sur	la	significativité	des	comparaisons	entre	les	stations.	Les	lettres	
de	couleurs	renseignent	sur	la	significativité	des	comparaisons	entre	les	saisons	pour	la	

station	correspondante	(gris	clair	=	BTs	;	gris	foncé	=	BEs	;	vert	=	FLOLIZs).	

2.2.2. Nasses 
 
Le	stade,	 la	saison	ainsi	que	la	station	influencent	significativement	 l’abondance	des	

poissons	capturés	par	nasses	mais	aussi	 l’interaction	entre	 la	station	et	 la	saison,	et	 la	
saison	 et	 le	 stade	 (Tab.	 4A).	 La	 richesse	 capturée	 par	 les	 nasses	 est	 influencée	
majoritairement	par	la	station,	la	saison	mais	aussi	par	l’association	de	ces	deux	facteurs	
(Tab.	4B).	Les	nasses	capturent	plus	de	juvéniles	que	d’adultes	(H	=	37.71,	df	=	1,	p-value	
=	8.22e-10).	A	 l’Eté	2020,	 les	 captures	 sont	moins	abondantes	et	moins	 riches	 (0.67	±	
1.12	;	 0.72	 ±	 0.90,	 respectivement),	 qu’à	 l’Eté	 2019	 (4.43	 ±	 7.34	;	 1.78	 ±	 1.28,	
respectivement)	et	Printemps	2020	(7.39	±	15.50	;	1.78	±	1.06)	(H	=	21.89,	df	=	4,	p-value	
=	0.0002	;	H	=	11.48,	 df	 =	4,	 p-value	=	0.02,	 respectivement).	De	plus,	 les	 captures	 au	
Printemps	 2019	 (3.10	 ±	 7.64)	 sont	 moins	 abondantes	 qu’au	 Printemps	 2020	 (7.39	 ±	
15.50)	(P-value	=	0.006).		
	
Dans	 les	 stations,	 l’abondance	 et	 la	 richesse	 capturées	 sont	 significativement	

supérieures	 (H	 =	 13.8,	 df	 =	 2,	 P-value	 =	 0.001	 ;	 H	 =	 14.7,	 df	 =	 2,	 p-value	 =	 0.0006,	
respectivement)	dans	les	stations	BTs	(4.34	±	9.87	;	1.71	±	1.31,	respectivement)	et	BEs	
(4.20	±	7.85	;	1.62	±	1.27,	respectivement)	que	dans	les	FLOLIZs	(2.86	±	10.30	;	0.80	±	
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0.84,	respectivement)	(Fig.	9A,	Fig	9B).	On	observe	également	des	différences	du	nombre	
d’individus	et	d’espèces	de	poissons	capturés	au	Printemps	2019	qui	était	supérieur	dans	
les	stations	littoraux	BTs	(3.12	±	6.22	;	1.50	±	1.09,	respectivement)	et	BEs	(6.08	±	11.10	;	
2.08	±	1.08,	respectivement)	par	rapport	aux	stations	FLOLIZs	(0.08	±	0.28	;	0.17	±	0.39,	
respectivement)	 (Fig.	 10A,	 Fig	 10B).	 	 Le	 nombre	 d’individus	 capturé	 est	 également	
supérieur	dans	les	stations	BTs	(6.06	±	8.09)	par	rapport	aux	FLOLIZs	(1.56	±	2.57)	à	l’Eté	
2019	(P-value	=	0.048).	
	
Si	 on	 s’intéresse	 à	 la	 dynamique	 saisonnière	 des	 captures,	 le	 nombre	 de	 poissons	

capturés	est	plus	important	au	Printemps	2019	(3.12	±	6.22),	au	Printemps	2021	(6.62	±	
16.10)	et	à	l’Eté	2019	(6.06	±	8.09)	comparé	au	Printemps	2020	(0.42	±	0.67)	dans	les	
stations	BTs	(P-value	<	0.05),	tandis	qu’il	ne	présente	pas	de	différence	dans	les	stations	
BEs	(Fig.	10A).	Pour	les	FLOLIZs,	le	nombre	de	captures	est	plus	important	à	l’Eté	2020	
(13.90	±	25.10)	qu’à	toutes	les	autres	saisons	(P-value	<	0.05).	De	plus,	il	est	aussi	plus	
important	à	l’Eté	2019	(1.56	±	2.57)	et	au	Printemps	2021	(2.33	±	5.58)	qu’au	Printemps	
2019	(0.08	±	0.28)	(P-value	<	0.01)	(Fig.	10A).	Enfin,	la	richesse	capturée	dans	les	FLOLIZs	
est	également	plus	importante	à	l’Eté	2020	(1.67	±	0.52)	qu’au	Printemps	2019	(0.17	±	
0.39)	(P-value	=	0.03)	(Fig.	10B).	Le	schéma	temporel	des	captures	n’est	pas	très	marqué	
dans	les	FLOLIZs,	bien	qu’il	existe	une	tendance	à	l’augmentation	aussi	bien	en	abondance	
qu’en	richesse	à	partir	de	l’Eté	2020.		
	

 
Figure	9	:	Richesse	spécifique	et	Abondance	(moyenne	+	écart	type)	capturée	par	les	
nasses	en	fonction	des	différents	types	de	stations.	Les	lettres	«	a,	b	»	mettent	en	

évidence	les	différences	significatives.	Si	les	lettres	sont	différentes	alors	il	existe	une	
différence	significative.	S’il	existe	une	lettre	commune	alors	les	valeurs	ne	diffèrent	pas.	
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Tableau	4	:	Résultats	de	l’analyse	de	la	déviance	(ANOVA)	pour	différents	modèles	
linéaires	généralisés	sur	les	données	d’échantillonnage	par	les	Nasses.	Les	colonnes	

donnent	le	rapport	de	vraisemblance	statistique	chi-carré,	ainsi	que	les	degrés	de	liberté	
et	les	valeurs	de	P	du	test	de	LR	pour	chaque	facteur	explicatif	et	interaction.	(A)	Modèle	

de	l’abondance	estimée	avec	distribution	d’erreur	Négative	Binomiale	(51%	
d’explication)	;	(B)	Modèle	de	la	richesse	spécifique	avec	distribution	d’erreur	de	

Poisson	(27.30%	d’explication).	
	

(A) 
Facteurs explicatifs 

Vraisemblance 
statistique chi-carré 

Degrés de 
liberté P-value 

Station 20.17 2 4.17e-05 *** 

Saison 42.21 4 1.51e-08 *** 

Stade 95.02 1 < 2.2e-16 *** 

Station : Saison 46.89 8 1.61e-07 *** 

Station : Stade 3.04 2 0.22 

Saison : Stade 18.64 4 0.00092 *** 

Station : Saison : Stade 4.05 8 0.85 

(B)    

Station 18.07 2 0.00012 *** 

Saison 12.08 4 0.017 *  

Station : Saison 17.18 8 0.028 *  
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Figure	10	:	Abondance	et	Richesse	spécifique	(moyenne	+	écart	type)	capturée	par	les	nasses	en	fonction	des	différents	types	de	stations	au	
sein	des	différentes	saisons.	Les	lettres	«	a,	b,	c	»	mettent	en	évidence	les	différences	significatives	issues	des	Moyennes	Marginales	estimée	
(MME)	du	modèle.	Si	les	lettres	sont	différentes	alors	il	existe	une	différence	significative.	S’il	existe	une	lettre	commune	alors	les	valeurs	ne	
diffèrent	pas.	Les	lettres	noires	renseignent	sur	la	significativité	des	comparaisons	entre	les	stations.	Les	lettres	de	couleurs	renseignent	sur	la	

significativité	des	comparaisons	entre	les	saisons	pour	la	station	correspondante	(gris	clair	=	BTs	;	gris	foncé	=	BEs	;	vert	=	FLOLIZs).	
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2.2.3. Pièges lumineux 
 
La	 saison	 ainsi	 que	 le	 stade	 influencent	 significativement	 l’abondance	 des	 poissons	

capturés	par	 les	pièges	 lumineux	mais	aussi	 l’interaction	entre	ces	deux	 facteurs	(Tab.	
5A),	 tandis	que	seule	 la	 saison	 influence	 la	 richesse	spécifique	capturée	 (Tab.	5B).	Les	
pièges	lumineux	capturent	plus	de	juvéniles	que	d’adultes	(H	=	32.13,	df	=	1,	P-value	=	
1.44e-08).	 De	 plus	 les	 captures	 en	 termes	 d’abondance	 et	 de	 richesse	 sont	
significativement	plus	 importantes	 à	 l’été	2020	qu’aux	autres	 saisons	 (P-value	<	0.05)	
(Fig.	11A,	Fig	11B).	
	

Tableau	5	:	Résultats	d'analyse	de	la	déviance	(ANOVA)	pour	différents	modèles	
linéaires	généralisés	sur	les	données	d’échantillonnage	par	les	Pièges	lumineux.	Les	

colonnes	donnent	le	rapport	de	vraisemblance	statistique	chi-carré,	ainsi	que	les	degrés	
de	liberté	et	les	valeurs	de	P	du	test	de	LR	pour	chaque	facteur	explicatif	et	interaction.	
(A)	Modèle	de	l’abondance	estimée	avec	distribution	d’erreur	Négative	Binomiale	

(59.70%	d’explication)	;	(B)	Modèle	de	la	richesse	spécifique	avec	distribution	d’erreur	
de	Poisson	(15.30%	d’explication).	

	
(A) 
Facteurs explicatifs 

Vraisemblance 
statistique chi-carré 

Degrés de 
liberté P-value 

Station 1.97 1 0.160 

Saison 19.52 3 0.00021 *** 

Stade 61.08 1 5.47e-15 *** 

Station : Saison 3.51 3 0.32 

Station : Stade 0.11 1 0.74 

Saison : Stade 22.73 3 4.59e-05 *** 

Station : Saison : Stade 2.21 3 0.53 

(B)    

Station 0.02 
 

0.90 

Saison 8.76 
 

0.033 * 

Station : Saison 0.04 
 

0.99 
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Figure	11	:	Abondance	et	Richesse	spécifique	(moyenne	+	écart	type)	capturée	par	les	
pièges	lumineux	en	fonction	des	différentes	saisons.	Les	lettres	«	a,	b	»	mettent	en	

évidence	les	différences	significatives.	Si	les	lettres	sont	différentes	alors	il	existe	une	
différence	significative.	S’il	existe	une	lettre	commune	alors	les	valeurs	ne	diffèrent	pas.	

2.3. Composition taxonomique des communautés piscicoles 

2.3.1. Recensements visuels (ATP-1) 
 
Dans	l’inter-structure	de	l’ATP1,	qui	prend	en	compte	l’abondance	des	espèces	et	leur	

stade,	les	deux	premiers	axes	représentent	66.0%	de	la	variabilité	totale	des	données.	Ce	
plan	sépare	nettement	le	printemps	de	l’été.	Ces	deux	saisons	structurent	l’axe	1	et	sont	
séparées	par	l’axe	2	avec	l’été	du	côté	positif	et	le	printemps	du	côté	négatif	(Fig.	12).	Les	
matrices	des	coefficients	RV	correspondant	à	l’Eté	2019	et	au	Printemps	2020	contribuent	
le	plus	à	la	dynamique	temporelle	des	variables,	comme	le	montrent	les	valeurs	les	plus	
élevées	de	poids	et	de	cos²	(0.62,	0.77	et	0.51,	0.77	pour	Eté	2019	et	Printemps	2020,	
respectivement)	 (Tab.	 6).	 A	 l’inverse,	 la	matrice	 correspondant	 à	 la	 saison	 Printemps	
2021	contribue	le	moins	puisque	ses	valeurs	de	poids	et	de	cos²	sont	les	plus	faibles	(0.33,	
0.53,	respectivement)	(Tab.	6).	Dans	l'analyse	du	compromis	(Fig.	13A),	le	premier	axe	
représente	77.23%	de	la	variance	totale	;	il	sépare	les	espèces	Blennie	juvénile,	Brochet	
juvénile	(côté	positif),	des	Goujon	adulte	et	 juvénile	et	Ablette	 juvénile	entre	autres	du	
côté	négatif,	tandis	que	le	second	axe	(22.77%	de	la	variance	totale)	discrimine	un	nombre	
important	d’espèces	faiblement	représentées.	Le	même	compromis	séparait	les	FLOLIZs	
des	BTs	sur	l’axe	1,	et	les	BEs	des	BTs	et	FLOLIZs	sur	l’axe	2	(Fig.	13B).	
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En	 Eté,	 la	 communauté	 des	 FLOLIZs	 est	 principalement	 composée	 de	 Blennies	
juvéniles	(Salaria	fluviatilis)	ainsi	que	de	Perches	adultes	(Perca	fluviatilis)	(Fig.	14A,	Fig	
15C).	Les	stations	littorales	témoins	(BTs,	BEs)	présentent	une	abondance	relative	plus	
importante	 pour	 différentes	 espèces	 de	 cyprinidés	 (Ablettes	 juvéniles	 et	 adultes	
(Alburnus	Alburnus),	 Chevesnes	 juvéniles	 (Squalius	 cephalus),	Goujons	 juvéniles	 (Gobio	
gobio),	 Gardons	 juvéniles	 (Rutilus	 rutilus),	 de	 Blennies	 adultes	 (Fig.	 14A,	 Fig	 14C).	 Au	
Printemps	 2020,	 les	 stations	 FLOLIZs	 et	 BEs	 ont	 en	 commun	 une	 forte	 abondance	 de	
Blennies	mais	les	FLOLIZs	se	distinguaient	par	une	présence	relative	plus	importante	de	
Blennies	 juvéniles	 et	 Brochets	 juvéniles	 (Esox	 lucius)	 (Fig.	 14B).	 A	 l’inverse,	 les	 BTs	
présentent	un	profil	très	différent,	avec	une	abondance	importante	de	Goujons	juvéniles	
et	 adultes	 (Fig.	 14B).	 Enfin,	 au	 Printemps	 2021,	 tous	 les	 stations	 présentent	 une	
composition	 spécifique	 distincte.	 La	 communauté	 des	 FLOLIZs	 est	 constituée	 d’une	
abondance	 importante	 de	 Cyprinidés,	 tels	 que	 des	 Ablettes	 adultes	 et	 juvéniles,	 des	
Toxostomes	juvéniles	(Chondrostoma	toxostoma)	et	quelques	Perches	adultes	(Fig.	14D).	
La	communauté	des	BTs	est	marquée	par	la	présence	des	Goujons	adultes	et	juvéniles,	des	
Perches	 juvéniles	 (Fig.	 14D).	Enfin,	 la	 communauté	des	BEs	 estcomposée	de	plusieurs	
espèces	 (par	 ex.	 Ablette,	 Blennie,	 Brochet	 juvénile,	 Gardon	 juvénile)	 mais	 avec	 des	
abondances	faibles	(Fig.	14D).		
	

	
 

Figure	12	:	Interstructure	temporelle	de	l’ATP-1	dérivée	du	tableau	de	chaque	station	
d'échantillonnage.	Ordination	des	dates	d'échantillonnage	sur	le	plan	factoriel	défini	par	
les	deux	premiers	axes	de	l'analyse	en	composantes	principales	sur	la	matrice	d'inter	
structure	en	analyse	triadique	partielle-1	et	valeurs	propres	associées	à	chaque	axe.	
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Tableau	6	:	Tableau	synthétique	du	poids	de	chaque	table	(aк)	dans	la	construction	du	
compromis	de	l’ATP-1	et	indice	de	qualité	de	la	structure	du	compromis	(cos²)	pour	

chaque	matrice	de	saison.		
	

Tableau	 RV	 αк	 Cos²	

Été	2019	 1	
	 	 	

0.62	 0.77	

Été	2020	 0.59	 1	
	 	

0.49	 0.60	

Printemps	2020	 0.38	 0.12	 1	
	

0.51	 0.77	

Printemps	2021	 0.13	 -0.03	 0.42	 1	 0.33	 0.53	
 

 
Figure	13	:	Compromis	de	l’ATP-1.	(A)	Projections	des	stations	d'échantillonnage	

(BTs,	BEs	et	FLOLIZs)	dans	le	premier	plan	(axes	I-II)	de	la	table	de	compromis	;	(B)	
Projections	des	variables	(espèces,	stades)	dans	le	premier	plan	(axes	I-II)	du	tableau	de	

compromis.	(Voir	Tableau	2	pour	les	codes	des	espèces	et	stades).	
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Figure	14	:	Analyse	de	la	reproductibilité	de	la	structure	compromis	de	l’ATP-1.	Projection	multifenêtrée	par	tableau	(saisons)	des	colonnes	

(espèces	et	stades)	et	des	lignes	(sites)	sur	le	plan	1-2	du	compromis.	(A)	Saison	Été	2019	;	(B)	Saison	Printemps	2020	;	(C)	Saison	Été	2020	;	(D)	
Saison	Printemps	2021.	(Voir	Tableau	2	pour	les	codes	des	espèces	et	stades).	
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2.3.2. Capture par nasses (ATP-2) 
 
Dans	 l’inter-structure	de	 l’ATP2,	 les	deux	premiers	 axes	 représentent	60.93%	de	 la	

variabilité	totale	des	données.	Comme	dans	l’ATP-1,	les	Etés	2019	et	2020	présentent	une	
communauté	proche	 et	 structurent	 fortement	 l’axe	1	 (Fig.	 15).	 Les	Printemps	2020	et	
2021	s’opposent	aux	saisons	d’été	sur	l’axe	2.	Enfin,	le	Printemps	2020	contribue	aussi	à	
l’axe	1,	et	dans	le	même	sens	que	l’été	mais	dans	une	moindre	mesure	(Fig.	15).	D’après	le	
tableau	7,	la	matrice	correspondant	à	la	saison	Eté	2020	contribue	le	plus	à	la	dynamique	
temporelle	des	variables	avec	 la	valeur	 la	plus	élevée	de	poids	 (0.68)	et	un	cos²	élevé	
(0.82).	 A	 l’inverse,	 la	matrice	 correspondant	 à	 la	 saison	 Printemps	 2021	 contribue	 le	
moins	puisque	ses	poids	et	cos²	sont	les	plus	faibles	(0.15	et	0.28	respectivement)	(Tab	
7).	Dans	l'analyse	du	compromis	(Fig.	16A),	le	premier	axe,	qui	représente	81.96%	de	la	
variance	totale,	séparait	les	Blennies	juvéniles	et	les	Perches	adultes	(côté	négatif),	des	
Perches	 juvéniles,	 Ablettes	 juvéniles,	 Goujons	 juvéniles,	 Blennies	 adultes	 et	 Chevesne	
juvéniles	(côté	positif).	Le	second	axe	qui	compte	seulement	pour	18.04%	de	la	variance	
totale,	 discrimine	 les	 Ablettes	 adultes,	 Brochets	 juvéniles,	 Chevesnes	 adultes	 (côté	
positif),	 des	 Goujons	 adultes	 et	 juvéniles	 (côté	 négatif).	 La	 distribution	 des	 stations	
d'échantillonnage	 (Fig.	 16B)	 dans	 le	 plan	 factoriel	 formé	 par	 les	 deux	 premiers	 axes	
montre	une	nette	séparation	entre	tous	les	stations.	L’axe	1	sépare	les	stations	littorales	
(BTs,	BEs)	des	FLOLIZS,	et	l’axe	2,	les	stations	BEs	de	FLOLIZs	et	BTs.		
	
L’Eté,	la	communauté	des	stations	FLOLIZs	est	dominée	par	les	Blennies	juvéniles	et	

les	Perches	adultes	(Fig.	17A,	Fig.	17C).	A	la	différence	des	communautés	littorales	(plus	
particulièrement	BTs)	qui,	elles,	présentent	une	abondance	plus	 importante	d’Ablettes	
juvéniles,	de	Blennies	adultes,	de	Chevesnes	juvéniles	et	de	Perches	juvéniles	(Fig.	17A,	
Fig	17C).	Les	deux	printemps	présentent	des	profils	relativement	différents,	dans	lesquels	
les	différentes	stations	sont	cependant	toujours	bien	discriminées.	Au	Printemps	2020,	
les	 communautés	 des	 FLOLIZs	 (Blennies	 juvéniles	 et	 adultes)	 sont	 très	 différentes	 de	
celles	 des	 stations	 BEs	 (Perches,	 Brochets)	 et	 des	 stations	 BTs	 (Gardons	 juvéniles,	
Goujons	 adultes	 et	 juvéniles)	 (Fig.	 17B)	;	 cependant,	 ces	 résultats	 reposent	 sur	 des	
abondances	très	faibles	(quelques	individus).	Au	Printemps	2021,	les	Ablettes	et	Gardons	
juvéniles	ainsi	que	quelques	Perches	adultes	et	Blennies	dominent	 la	communauté	des	
FLOLIZs,	 les	 Chevesnes	 juvéniles,	 les	Goujons	 et	 les	 Perches	 celle	 des	BTs	 et	 enfin	 les	
Ablettes	juvéniles,	les	Blennies	adultes,	Goujons	adultes	et	Perches	adultes	celle	des	BEs	
(Fig.	17D).	
	
Tableau	7	:	Tableau	synthétique	du	poids	de	chaque	table	(aк)	dans	la	construction	du	
compromis	de	l’ATP-2	et	indice	de	qualité	de	la	structure	du	compromis	(cos²)	pour	

chaque	matrice	de	saison.		
Tableau	 RV	 	αк	 Cos²	

Été	2019	 1	
	 	 	

0.65	 0.79	

Été	2020	 0.64	 1	
	 	

0.68	 0.82	

Printemps	2020	 0.08	 0.16	 1	
	

0.31	 0.56	

Printemps	2021	 -0.05	 0.05	 0.33	 1	 0.15	 0.28	
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Figure	15	:	Interstructure	temporelle	de	l’ATP-2	dérivée	du	tableau	de	chaque	station	

d'échantillonnage.	Ordination	des	dates	d'échantillonnage	sur	le	plan	factoriel	défini	par	
les	deux	premiers	axes	de	l'analyse	en	composantes	principales	sur	la	matrice	d'inter	
structure	en	analyse	triadique	partielle-2	et	valeurs	propres	associées	à	chaque	axe.	

	

 
Figure	16	:	Compromis	de	l’ATP-2.	(A)	Projections	des	stations	d'échantillonnage	

(BTs,	BEs	et	FLOLIZs)	dans	le	premier	plan	(axes	I-II)	de	la	table	de	compromis	;	(B)	
Projections	des	variables	(espèces,	stades)	dans	le	premier	plan	(axes	I-II)	du	tableau	de	

compromis.	(Voir	Tableau	2	pour	les	codes	des	espèces	et	stades).	
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Figure	17	:	Analyse	de	la	reproductibilité	de	la	structure	compromis	de	l’ATP-2.	Projection	multifenêtrée	par	tableau	(saisons)	des	colonnes	

(espèces	et	stades)	et	des	lignes	(sites)	sur	le	plan	1-2	du	compromis.	(A)	Saison	Été	2019	;	(B)	Saison	Printemps	2020	;	(C)	Saison	Été	2020	;	(D)	
Saison	Printemps	2021.	(Voir	Tableau	2	pour	les	codes	des	espèces	et	stades).	
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2.4. Profils fonctionnels des communautés piscicoles (ACF1 / ACF2) 
 
Les	deux	premiers	axes	de	l'ACF1	et	ACF2	réalisée	sur	les	profils	fonctionnels	moyens	

des	 communautés	 de	 poissons	 échantillonnées	 par	 recensement	 visuel	 et	 nasses	
représentent	respectivement	64.31%	et	65.12%	de	la	variabilité	des	données.	Les	profils	
fonctionnels	des	FLOLIZs	diffèrent	de	ceux	des	stations	littorales	(Fig	18A,	Fig	18B),	les	
profils	fonctionnels	des	BEs	étant	relativement	intermédiaires	entre	BTs	et	FLOLIZs.	En	
effet,	l’assemblage	des	FLOLIZs	présente	une	similarité	fonctionnelle	de	95%	dans	l’ACF1	
et	55.56%	dans	l’ACF2	avec	les	BEs,	et	de	80%	dans	l’ACF1	et	44.44%	dans	l’ACF2	avec	
les	BTs.	Les	communautés	littorales	sont	composées	par	une	abondance	plus	importante	
d’individus	 benthiques	 et	 rhéophiles	 (par	 ex.	 Goujon,	 Chevesne)	 avec	 un	 régime	
alimentaire	omnivore	à	tendance	invertivore	(par	ex.	Ablette,	Chevesne,	Gardon,	Goujon,	
Blennie).	De	plus,	ils	sont	plutôt	de	petites	tailles	avec	une	durée	de	vie	courte	(<	8	ans)	à	
moyenne	(<	15	ans)	(par	ex.	Ablette,	Blennie,	Goujon)	mais	avec	une	bonne	capacité	de	
nage	 (par	 ex.	 Ablette,	 Chevesne).	 Concernant	 leur	 reproduction,	 les	 individus	 sont	
lithophiles	 voire	 psammophiles	 avec	 une	 reproduction	 en	 période	 estivale	 (par	 ex.	
Blennie,	Chevesne,	Goujon).	Leur	fécondité	relative	et	le	temps	d’incubation	des	œufs	sont	
soit	faibles	(par	ex.	Chevesne)	soit	élevées	(par	ex.	Ablettes	Goujon).	Les	œufs	ne	sont	pas	
protégés	par	les	parents	et	sont	de	petites	tailles	(par	ex.	Goujons).	Enfin,	le	stade	larvaire	
dure	de	12	à	25	 jours	(par	ex.	Chevesnes,	Brochets).	A	 l’inverse,	 les	communautés	des	
FLOLIZs	sont	composées	d’une	abondance	plus	importante	d’individus	démerseaux	(par	
ex.	Ablette,	Toxostome)	et	indifférents	aux	conditions	de	débits	(par	ex.	Blennie,	Brochet,	
Perche).	Enfin,	 les	 individus	présentent	une	 fécondité	relative	moyenne	avec	57	à	200	
oocytes/g	(par	ex.	Blennie,	Perche)	et	une	période	d’incubation	moyenne	de	7	à	14	jours	
(par	ex.	Blennie,	Brochet,	Perche).
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Figure	18	:	Analyse	des	Correspondances	par	Codage	Flou	(ACF)	sur	les	profils	moyens	de	traits	fonctionnels	de	chaque	type	de	stations	(BTs,	

BEs,	FLOLIZs)	sur	l'ensemble	des	campagnes	d'échantillonnage	de	la	méthode	par	Recensement	visuel	(A)	et	par	Nasses	(B).	Les	deux	premiers	

axes	ont	représenté	64.31%	et	65.12%	respectivement	de	la	variabilité	fonctionnelle.	Le	label	indique	le	centroïde	de	tous	les	profils	de	traits	

fonctionnels	pour	la	station	correspondante	et	les	ellipses	englobent	40%	de	ces	données.	
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Tableau	8	:	Fréquences	moyennes	des	différentes	modalités	par	bloc	de	traits.	Les	
résultats	des	comparaisons	entre	les	différentes	stations	(BTs,	BEs,	FLOLIZs)	sont	

exposés	pour	chaque	modalité	avec	les	différents	sigles.	Par	exemple,	le	sigle	(+)	à	côté	
d’une	fréquence	signifie	que	la	modalité	est	significativement	plus	importante	pour	la	
station	donnée	par	rapport	aux	FLOLIZs,	à	l’inverse	le	sigle	(-)	indique	que	la	modalité	
est	significativement	moins	importante	pour	la	station	donnée.	L’absence	de	sigle	veut	

dire	qu’il	n’existe	pas	de	différence	significative.		
	

 Recensement visuel Nasses  
BTs BEs FLOLIZs BTs BEs FLOLIZs 

MIGRATION 
      

Diadrome 0.21 0.19 0.41 0.27 0.29 0.25 
Potamodrome 0.41 0.40 0.18 0.39 (+) 0.31 (+) 0.04 
Pas de migration 0 0 0 0 0 0 
Océanodrome 0 0 0 0 0 0 
HABITAT       
Pélagique 0 0 0 0 0 0 
Benthique 0.31  (+) 0.19 0.08 0.33 (+) 0.25 (+) 0.04 
Démersal 0.51 (-) 0.68 0.79 0.45 0.43 0.38 
RHEOPHILIE       
Rhéophile 0.14  (+) 0.03 0.02 0.13 0.07 (+) 0.01 
Limnophile 0.03 0.01 0 0.01 0 0 
Eurytopique 0.66 (-) 0.84 0.85  0.64 0.61 0.41 
ZONE 
D’ALIMENTATION       

Benthivore 0.56 0.60 0.68 0.34 0.25 0.14 
Colonne d’eau 0.26 0.27 0.19 0.44 0.44 0.28 
HABITAT DE 
REPRODUCTION       

Phytophilique 0.01 0.01 0.02 0.01 0 0 
Lithophilique 0.43 0.58 0.68 0.31 (+) 0.29 (+) 0.13 
Phyto-
lithophylique 0.26 0.25 0.18 0.34 0.34 0.28 

Psammophilique 0.12  (+) 0.03 0 0.12 (+) 0.05 0.01 
Autre 0 0 0 0 0 0 
PARAMETRE DE 
SALINITE       

Eau douce 0.42 0.57 0.68 0.22 0.19 0.13 
Eau douce – 
saumâtre 0.40 0.30 0.19 0.56 (+) 0.49 (+) 0.29 

Eau saumâtre – 
marine 0 0 0 0 0 0 

Eau marine 0 0 0 0 0 0 
Eau douce - marine 0 0 0 0 0 0 
REGIME 
ALIMENTAIRE       

Invertivore 0.55 0.60 0.66 0.34 (+) 0.24 (+) 0.14 
Piscivore 0.01 0.01 0.02 0 0 0 
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Phytovore 0 0 0 0 0 0 
Omnivore 0.16 0.15 0.08 0.21 (+) 0.21 (+) 0.03 
Carnivore 0.11 0.11 0.11 0.23 0.24 0.25 
Autre 0 0 0 0 0 0 
DUREE DE VIE       
Courte (< 8 ans) 0.61 0.70 0.71 0.41 (+) 0.33 (+) 0.15 
Moyenne (8-15 
ans) 0.03 0.02 0.02 0.09 (+) 0.11 (+) 0 

Longue (> 15 ans) 0.18 0.15 0.14 0.28 0.25 0.27 
TAILLE DU CORPS       
<= 20 cm 0.63 0.72 0.71 0.50 (+) 0.42 (+) 0.15 
20-39 cm 0.16 0.14 0.15 0.28 0.27 0.27 
>= 39 cm 0.03 0.02 0.02 0 0 0 
FACTEUR DE 
FORME       

<= 4.35 0.17 0.14 0.13 0.28 0.25 0.27 
4.35-4.78 0.43 0.58 0.68 0.30 (+) 0.29  +) 0.13 
4.78-5.6 0.21  (+) 0.13 0.05 0.20 (+) 0.15 (+) 0.02 
>= 5.6 0.01 0.01 0.02 0 0 0 
FACTEUR DE 
NAGE       

<= 0.38 0.27  (+) 0.17  (+) 0.06 0.24 (+) 0.16 (+) 0.04 
0.38-0.43 0.15 0.13 0.15 0.33 0.35 0.26 
> 0.43 0.40 0.57 0.66 0.21 0.18 0.13 
MATURITE       
<= 2 ans 0.14  (+) 0.05 0 0.13 (+) 0.05 0.01 
2-3 ans 0.11 0.16 0.08 0.11 (+) 0.13 (+) 0.02 
3-4 ans 0.05 0.11 0.06 0.11 (+) 0.1 (+) 0 
4-5 ans 0.32 0.27 0.45 0.31 0.31 0.27 
>= 5 ans 0 0 0 0 0 0 
PERIODE DE 
REPRODUCTION       

Hiver 0.19 0.15 0.16 0.28 0.27 0.27 
Eté 0.63 0.72 0.71 0.5 (+) 0.42 (+) 0.15 
DUREE 
D’INCUBATION       

<= 7 jours 0.02  (+) 0.02  (+) 0 0.09 (+) 0.1 (+) 0 
7-14 jours 0.59 (-) 0.72 0.82 0.50 0.45 0.40 
> 14 jours 0.21  (+) 0.13 0.05 0.19 (+) 0.14 (+) 0.02 
FECONDITE       
<= 55000 oocytes 0.52 0.60 0.66 0.34 (+) 0.24 (+) 0.14 
55000-60000 
oocytes 0.16 0.15 0.08 0.2 (+) 0.2 (+) 0.03 

> 60000 oocytes 0.14 0.12 0.13 0.24 0.24 0.25 
FECONDITE 
RELATIVE       

<= 57 0.05 0.03 0.02 0.09 (+) 0.1 (+) 0 
57-200 0.52 (-) 0.67 0.78 0.44 0.43 0.39 
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> 200 0.25 0.17 0.08 0.25 (+) 0.16 (+) 0.04 
DIAMETRE DES 
OEUFS       

< 1.35 mm 0.56 0.63 0.68 0.38 (+) 0.24 (+) 0.15 
1.35-2 mm 0.25 0.23 0.18 0.40 0.45 0.27 
> 2 mm 0.01 0.01 0.02 0 0 0 
TAILLE DES 
LARVES       

<= 4.2 cm 0.41 0.57 0.66 0.22 (+) 0.19 (+) 0.13 
4.2-6.3 cm 0.38 0.28 0.19 0.47 0.40 0.30 
> 6.3 cm 0.02 0.03 0.02 0.09 (+) 0.1 (+) 0 
SOINS 
PARENTAUX       

Pas de protection 0.42 0.30 0.21 0.56 (+) 0.51 (+) 0.3 
Protection par le 
nid 0.40 0.57 0.66 0.21 0.18 0.13 

Autre protection 0 0 0 0 0 0 
DUREE DE LA 
PHASE LARVAIRE       

< 12 jours 0.32 0.20 0.43 0.35 0.38 0.28 
12-25 jours 0.12 0.21 0.06 0.15 (+) 0.12 (+) 0 
> 25 jours 0 0 0 0 0 0 

 
3.  Discussion  
 
La	convergence	des	idées	concernant	l’utilisation	de	structures	artificielles	flottantes	

dans	les	réservoirs	soumis	à	des	fluctuations	artificielles	du	niveau	d’eau	est	de	plus	en	
plus	 forte.	 En	 particulier,	 cette	 solution	 d’atténuation	 des	 effets	 du	marnage	 artificiel	
permettrait	 de	 concilier	 les	 usages	 des	 réservoirs	 avec	 le	 maintien	 d’une	 certaine	
biodiversité.	 Pourtant,	 l'efficacité	 de	 ces	 structures	 pour	 soutenir	 les	 communautés	
piscicoles	 soumises	à	un	environnement	 instable	 reste	à	 ce	 jour	 très	peu	documentée.	
Ainsi,	cette	recherche	illustre	pour	la	première	fois	la	colonisation	en	termes	d’abondance	
et	de	richesse,	et	 l’utilisation	en	tant	qu’habitat	de	refuge-nurserie	des	FLOLIZs	par	les	
différentes	espèces	de	poissons	à	moyen	terme.	

3.1. Evolution des communautés FLOLIZs 
 
Lors	de	 la	 première	 année	de	mise	 en	place	 en	2019,	 les	 FLOLIZs	 enregistrent	 une	

fréquentation	plus	faible	et	une	communauté	moins	diversifiée	que	les	stations	littorales	
témoins.	Dès	le	printemps	2020,	soit	après	un	an	et	demi	de	mise	en	place,	l’abondance	et	
la	 diversité	 des	 communautés	 FLOLIZs	 sont	 identiques	 à	 celles	 des	 stations	 littorales	
témoins.	 Enfin,	 au	 printemps	 2021	 soit	 deux	 ans	 et	 demi	 post-installation,	 les	
communautés	 des	 FLOLIZs,	 en	 particulier	 les	 stades	 adultes	 recensés	 par	 observation	
visuelle,	sont	plus	abondantes	que	dans	les	stations	littorales	témoins.	Une	tendance	au	
développement	des	communautés	des	FLOLIZs	semble	apparaître,	même	si	elle	reste	à	
confirmer	 sur	 une	 période	 plus	 longue.	 De	 façon	 similaire	 mais	 non	 significative,	 les	
captures	de	très	jeunes	stades	par	pièges	lumineux	semblaient	être	plus	importantes	dans	
les	 Baies	 expérimentales	 accueillant	 des	 FLOLIZs	 que	 dans	 les	 Baies	 Témoins.	 	 Cette	
tendance	peut	être	liée	à	la	végétation.	En	effet,	en	2019	durant	la	première	année	de	mise	
en	place	des	FLOLIZs,	la	végétation	aquatique	était	peu	développée	et	présentait	même	
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des	signes	de	régression	(Chapitre	III,	section	3.2).	En	décembre	2019,	afin	de	diversifier	
et	augmenter	la	couverture	végétale	des	FLOLIZs,	 les	étages	les	plus	profonds	à	1m	de	
profondeur	 ont	 été	 végétalisés	 avec	 différences	 espèces	 de	 Potamogétons	 qui	 ont	
rapidement	poussé	et	colonisé	les	FLOLIZs	(voir	Chapitre	III,	section	3.3).	De	nombreuses	
études	 ont	 montré	 que	 les	 plantes	 attiraient	 une	 forte	 abondance	 et	 une	 importante	
richesse	d'espèces	de	poissons,	mais	surtout	qu’elles	étaient	indispensables	pour	soutenir	
de	 nombreuses	 fonctions	 (Killgore	 et	 al.,	 1993;	 Dibble	 et	 al.,	 1997),	 en	 particulier	
croissance	et	survie	des	 juvéniles	(Paller,	1987;	Ferrer-Montaño	and	Dibble,	2002).	De	
plus,	nous	avons	montré	que	 les	 communautés	de	macroinvertébrés	dans	 les	FLOLIZs	
étaient	 plus	 abondantes	 et	 plus	 diversifiées,	 en	 particulier	 au	 printemps	 lorsque	 les	
fluctuations	du	niveau	d’eau	étaient	importantes	et	aux	saisons	post-fluctuations	(Salmon	
et	 al.,	 2022).	 De	 manière	 générale,	 d’autres	 études	 ont	 montré	 que	 les	 macrophytes	
concentraient	une	abondance	importante	de	macroinvertébrés	(Diehl,	1992;	Marklund	et	
al.,	 2001)	 et	 de	 zooplancton	 (Kuczyńska-Kippen	 and	 Joniak,	 2016).	 Cette	 végétation	
devient	 le	support	de	 toute	une	chaîne	 trophique	(Diehl	and	Kornijów,	1998),	avec	un	
effet	 attracteur	 des	 plantes	 sur	 les	 poissons	 invertivores	 (Boll	 et	 al.,	 2012)	 grâce	 aux	
invertébrés	qui	vont	servir	de	proies	à	une	importante	diversité	de	poissons	(Hoover	et	
al.,	1988).	
		
Par	ailleurs	nous	avons	observé	que	les	différences	saisonnières	étaient	très	marquées	

dans	les	FLOLIZs,	notamment	avec	des	abondances	plus	importantes	au	printemps.	Les	
observations	visuelles	ont	permis	de	constater	que	les	bancs	de	larves	de	cyprinidés	(Fig	
19)	 quittaient	 les	 FLOLIZs	 en	 été.	Au	printemps,	 les	 très	 jeunes	 stades	pouvaient	 être	
attirés	par	les	nombreux	habitats	de	refuge-nurserie	(plantes,	cages	grillagées)	(Petering	
and	Johnson,	1991)	fournis	par	les	FLOLIZs	ainsi	que	par	l’environnement	plus	stable.	En	
effet,	au	printemps,	la	cote	de	la	retenue	n’est	pas	toujours	très	stable	et	peut	augmenter	
de	façon	brutale	(voir	Chapitre	I,	Fig	15).	Enfin,	la	baisse	estivale	peut	être	liée	au	fait	que	
les	 individus	 sont	 plus	 grands	 donc	 plus	 mobiles	 et	 peut-être	 moins	 inféodés	 à	 des	
habitats	 de	 refuge-nurserie.	 Le	 réchauffement	 important	 des	 eaux	 de	 surface	 peut	
également	jouer.	En	effet,	Fischer	and	Eckmann	(1997)	ont	montré	qu’en	été,	certaines	
espèces	quittaient	la	zone	littorale	peu	profonde	en	raison	des	températures	plus	élevées	
vers	des	 zones	plus	profondes.	Afin	d’étayer	 cette	hypothèse,	nous	avons	 comparé	 les	
données	 de	 température	 des	 sondes	 de	 température	 installées	 dans	 les	 FLOLIZs	 (voir	
Chapitre	 III)	 aux	 gammes	 optimales	 de	 température	 de	 différentes	 espèces	 présentes	
dans	la	retenue	(Tissot	and	Souchon,	2010).	A	l’été	2019	et	2020	(correspondant	au	mois	
de	juillet	et	aout),	la	température	intérieure	moyenne	de	22.0°C	±	0.9°C	et	21.8°C	±	0.8°C	
respectivement,	est	supérieure	à	l’optimum	maximum	pour	le	brochet	juvénile	et	gardon	
juvénile	(Annexe	7,	Fig	A7-2).	Pour	les	autres	espèces	ou	stades,	la	température	intérieure	
moyenne	des	FLOLIZs	est	comprise	dans	leur	gamme	optimale	mais	toujours	proche	de	
la	valeur	maximum	(Annexe	7,	Fig	A7-2).	Par	conséquent,	 la	température	pourrait	être	
une	 hypothèse	 plausible	 de	 la	 diminution	 de	 l’abondance	 dans	 les	 FLOLIZs	 en	 été,	 du	
moins	pour	certaines	espèces	ou	certains	stades	de	poissons.	
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Figure	19	:	Photographies	de	bancs	de	larves	de	cyprinidés	(taille	de	15	à	20mm,	

supposé	Alburnus	alburnus	et	Chondrostoma	toxostoma)	observés	dans	les	FLOLIZs.	
©Projet	UROS	

 
Outre	la	température,	cette	baisse	estivale	peut	également	s’expliquer	par	la	migration	

verticale	du	zooplancton	dans	les	couches	plus	profondes,	soit	en	lien	avec	la	température	
(Doulka	and	Kehayias,	2011),	soit	dans	le	but	d’échapper	aux	prédateurs	(Bandara	et	al.,	
2021)	soit	dans	 le	but	de	suivre	 les	déplacements	du	phytoplancton	pour	s’en	nourrir	
(Lampert	 and	 Taylor,	 1985).	 Comme	 les	 cyprinidés	 consomment	 abondement	 du	
zooplancton	(Hansson	et	al.,	2007),	 l’hypothèse	du	déplacement	des	poissons	hors	des	
FLOLIZs	pour	 la	 recherche	de	nourriture	pourrait	être	probable.	Enfin,	 Scheuerell	 and	
Schindler	(2003)	ont	montré	que	 les	 juvéniles	de	Saumon	rouge	(Oncorhynchus	nerka)	
pouvait	 adopter	 une	 stratégie	 de	 changement	 d’habitat	 dans	 le	 but	 de	 minimiser	 le	
rapport	entre	le	risque	de	prédation	et	le	gain	de	nourriture	qui	change	considérablement	
au	cours	des	cycles	diurnes.		
	
Finalement,	 la	 tendance	 de	 l’attractivité	 croissante	 des	 FLOLIZs	 peut	 être	 liée	 au	

développement	des	Potamogétons	qui	fournissent	à	la	fois	des	habitats	fonctionnels	de	
refuge-nurserie	et	à	 la	concentration	de	macroinvertébrés,	 source	alimentaire	pour	de	
nombreux	 poissons.	 Des	 échantillonnages	 s’inscrivant	 sur	 le	 long	 terme	 permettront	
peut-être	de	valider	cette	tendance.	

3.2. Composition taxonomique et fonctionnelle des communautés 
 
La	composition	des	communautés	diffère	fortement	entre	les	types	de	stations	mais	

également	entre	les	saisons.	Aux	printemps	2020	et	2021,	les	communautés	FLOLIZs	sont	
dominées	 par	 des	 Blennies	 juvéniles	 (Fig	 20),	quelques	 larves	 de	 Brochet,	 et,	 dès	 le	
printemps	 2021,	 en	 plus	 par	 des	 bancs	 très	 importants	 d’Ablettes	 (Fig	 21)	 et	 de	
Toxostomes.	En	période	estivale,	 les	FLOLIZs	accueillent	majoritairement	des	Blennies	
juvéniles	et	des	Perches	adultes	(Fig	22).	En	outre,	les	échantillonnages	par	observations	
visuelles	nous	ont	permis	de	constater	des	comportements	de	chasse	des	Perches	adultes	
(>	 20	 cm)	 sur	 les	 bancs	 de	 cyprinidés	 et	 sur	 les	 Blennies	 dans	 les	 FLOLIZs.	 Ainsi,	 les	
caractéristiques	fonctionnelles	de	la	communauté	des	FLOLIZs	sont	fortement	liées	à	ces	
espèces	(Ablettes,	Perches	et	dans	une	moindre	mesure	Brochet	et	Toxostome)	que	l’on	
rencontre	plutôt	dans	des	milieux	 lentiques	et	vivant	 librement	à	proximité	de	 la	zone	
benthique.	 Ces	 observations	mettent	 en	 évidence	que	 les	 espèces	 benthiques	 qui	 sont	
inféodées	 à	 des	 substrats	minéraux	 (à	 l’exception	 de	 la	 Blennie	 dont	 le	 stade	 larvaire	
pélagique	permet	une	colonisation	des	FLOLIZs)	et	 souvent	aux	zones	plus	profondes,	
mais	aussi	les	espèces	pélagiques	qui	ne	sont	pas	inféodées	à	des	habitats	en	particulier,	
n’ont	pas	été	attirées	par	l’environnement	procuré	par	les	FLOLIZs	(par	ex.	Carpe,	Tanche,	
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Chevesne,	 Goujon,	 Truite,	 Corégone).	 En	 effet,	 Santos	 et	 al.	 (2008)	 ont	 montré	 que	
l’utilisation	 des	 habitats	 artificiels	 par	 les	 poissons	 dépendait	 de	 la	 position	 dans	 la	
colonne	d’eau.	A	l’inverse,	dans	les	stations	littorales	témoins,	les	communautés	sont	plus	
variées	aux	différentes	saisons,	notamment	avec	plusieurs	espèces	de	Cyprinidés	(par	ex.	
Goujons,	 Chevesnes,	 Ablettes)	 ainsi	 que	 des	 Perches	 (Fig.	 23A	 à	 23D).	 Les	 traits	
fonctionnels	 des	 communautés	 dans	 les	 stations	 littorales	 témoins	 sont	 liés	 à	 ces	
différentes	 espèces	 de	 cyprinidés,	 à	 savoir	 des	 espèces	 plutôt	 benthiques,	 rhéophiles	
(Goujons,	 Chevesnes),	 omnivores	 à	 tendance	 invertivore	 et	 dont	 le	 cycle	 de	 vie	 est	
intimement	 lié	 aux	habitats	minéraux,	 comme	 ceux	qu’offre	 la	 zone	 littorale.	 Pourtant	
Sutela	and	Vehanen	(2008)	avaient	mis	en	évidence	que	les	fluctuations	du	niveau	d’eau	
entraînaient	 une	 réduction	 de	 l’abondance	 des	 individus	 appartenant	 à	 des	 espèces	
littorales	 et	 zoobenthivores.	 Par	 ailleurs,	 des	 pontes	 de	 Perches	 et	 de	 Cyprinidés	
(probablement	d’Ablettes)	ont	été	observées	dans	les	stations	littorales	ce	qui	appuie	la	
fréquentation	d’un	nombre	plus	important	d’espèces	lithophiles	strictes	ou	non	dans	la	
zone	littorale	(Fig.	24A,	Fig.	24B).		
	

 
Figure	20	:	Photographies	de	Blennies	fluviatiles	(Salaria	fluviatilis)	juvéniles	

observées	dans	les	FLOLIZs.	©Projet	UROS	

 
Figure	21	:	Photographies	d’un	banc	d’Ablettes	(Alburnus	alburnus)	estimée	à	600	

individus	(taille	~	100mm)	dans	les	herbiers	de	Potamogéton	d’une	FLOLIZ.	©Projet	UROS	
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Figure	22	:	Photographies	des	individus	de	perche	adulte	(Perca	fluviatilis)	(environ	

250	mm)	observées	dans	les	FLOLIZs.	©Projet	UROS	

 
Figure	23	:	Mosaïque	de	photographies	de	différentes	espèces	observées	ou	capturées	
dans	les	sites	littoraux	(BTs,	BEs).	(A)	Blennie	fluviatile	(Salaria	fluviatilis)	adulte	;	(B)	
Perche	(Perca	fluviatilis)	adulte	;	(C)	Goujon	(Gobio	gobio)	juvénile	capturé	dans	une	
nasse	;	(D)	Chevesne	(Squalius	cephalus)	juvénile	capturé	dans	une	nasse.	©Projet	UROS	
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Figure	24	:	Photographies	de	pontes	observées	dans	la	zone	littorale	des	baies.	(A)	

Ponte	de	perche	;	(B)	Ponte	de	cyprinidés	(supposé	Ablette).	©Projet	UROS	

3.3. Les FLOLIZs : nurserie d’espèce emblématique ? 
 
Aucune	 ponte	 de	 brochet	 n’a	 été	 recensée	 lors	 des	 observations	 visuelles	 dans	 les	

FLOLIZs.	Pourtant,	les	FLOLIZs	constituent	l’habitat	de	reproduction	par	excellence	pour	
le	brochet,	à	savoir,	des	zones	peu	profondes	et	avec	une	importante	couverture	végétale	
(Casselman	and	Lewis,	1996).	Cependant,	des	larves	vésiculées	de	8-10mm	jusqu’à	des	
juvéniles	de	60-70mm	de	brochet	ont	pu	être	observés	durant	les	saisons	printanières	et	
estivales	 (Fig.	 25A	 à	 25D).	 Le	 nombre	 total	 de	 brochets	 juvéniles	 observés	 dans	 les	
FLOLIZs	est	plus	important	que	dans	les	stations	littorales,	surtout	en	comparaison	avec	
les	BTs	(Fig.	26A	et	26B),	bien	que	ces	différences	ne	sont	pas	significatives.	Toute	ces	
observations	mettent	en	avant	l’efficacité	des	FLOLIZs	comme	habitat	de	refuge-nurserie,	
défini	comme	étant	l’habitat	le	plus	critique	pour	la	survie	des	jeunes	stades	de	brochet	
(Casselman	and	Lewis,	1996).	De	plus,	ces	observations	étaient	en	accord	avec	l’étude	de	
Holland	 and	 Huston	 (1984)	 qui	 ont	 montré	 que	 les	 brochets	 0+	 étaient	 dix	 fois	 plus	
abondants	dans	la	végétation,	avec	une	certaine	préférence	pour	les	Myriophylles	et	les	
Potamogétons	(Anderson,	1993).	Ces	auteurs	ont	également	montré	que	la	dépendance	
des	jeunes	stades	de	brochet	à	la	végétation	serait	plutôt	liée	au	besoin	de	protection	qu’à	
la	 recherche	 de	 nourriture,	 en	 particulier	 avec	 un	 cannibalisme	 qui	 apparait	 très	
précocement	(Giles	et	al.,	1986;	Kucharczyk	et	al.,	1998).	Enfin	de	nombreuses	études	ont	
montré	un	comportement	de	«	homing	»	chez	 le	brochet,	c’est-à-dire	qu’il	 serait	plutôt	
sédentaire	 et	 retournerait	 frayer	 sur	 son	 site	 natal	 ou	 sur	 le	 site	 de	 reproduction	 de	
l’année	précédente	(Vehanen	et	al.,	2006;	Craig,	2008).	Ainsi,	ce	comportement	sédentaire	
pourrait	 expliquer	 qu’il	 faille	 un	 certain	 temps	 pour	 observer	 une	 fréquentation	
importante	 des	 FLOLIZs	 par	 cette	 espèce.	 Bien	 que	 cela	 nécessitera	 du	 temps,	nous	
pouvons	penser	que	les	larves	qui	ont	grandi	dans	les	FLOLIZs	aient	gardé	en	mémoire	
les	structures	comme	étant	à	la	fois	des	zones	de	repos	et	d’alimentation	mais	aussi	des	
zones	de	reproduction	favorables,	et	reviennent	les	fréquenter	dans	le	temps.		
	
Finalement,	l’intérêt	potentiel	des	FLOLIZs	comme	zone	de	nurserie	pour	les	brochets	

juvéniles	mérite	d’être	documenté	par	des	échantillonnages	qui	s’inscrivent	dans	la	durée	
et	avec	une	forte	attention	notamment	autour	de	la	période	de	reproduction	(fin	avril	-	
début	mai).	De	plus,	quelques	individus	sub-adultes	et	adultes	(Fig.	23E,	Fig.	23F)	ont	pu	
être	observés	ou	capturés	en	dehors	de	la	période	d’échantillonnage	de	cette	étude.	
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Figure	25	:	Mosaïque	de	photographies	des	différents	stades	de	brochet	(Esox	lucius)	observés	dans	les	FLOLIZs.	(A)	Larve	de	8mm	;	(B)	Larve	

de	10mm	;	(C)	Juvénile	de	25mm	;	(D)	Juvénile	de	70mm	;	(E)	Juvénile/Sub-adulte	de	250mm	;	(F)	Adulte	de	800mm.	©Projet	UROS	
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Figure	26	:		Nombre	total	de	brochets	juvéniles	(Esox	lucius)	échantillonné	en	fonction	

de	la	méthode	(A)	sur	toute	la	période	d’échantillonnage	;	(B)	par	Saison.	
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3.4. Les FLOLIZs : habitat de reproduction ? 
	

La	 seule	 espèce	 dont	 la	 reproduction	 a	 pu	 être	 observée	 dans	 les	 FLOLIZs	 était	 la	

Blennie	 fluviatile,	 dont	 le	 succès	 de	 reproduction	 sur	 les	 rives	 est	 dépendant	 de	 la	

fluctuation	du	niveau	d’eau	qui	détermine	la	disponibilité	des	habitats	rocheux	(Gasith	

and	Goren,	 2009).	 Dans	 les	 FLOLIZs,	 les	 pontes	 ont	 été	 retrouvées	 sur	 deux	 supports	

différents,	à	savoir	les	caissons	flottants	(Fig.	27A)	et	les	coquilles	d’huître	(27B)	avec	à	

chaque	fois	des	mâles	qui	surveillaient	et	protégeaient	les	pontes.	En	ce	qui	concerne	les	

caractéristiques	des	pontes,	il	s’agissait	d’un	tapis	d’environ	600-800	œufs	d’une	taille	de	

1mm,	 légèrement	 orangés	 et	 très	 adhérents	 à	 leur	 support.	 Ainsi,	 ces	 observations	

mettent	en	avant	l’attractivité	des	coquilles	d’huître	à	fournir	un	substrat	de	reproduction	

pour	les	espèces	lithophiles	comme	la	Blennie	dans	les	FLOLIZs.	

	

 
Figure	27	:	(A)	Protection	et	soin	parental	d’une	ponte	par	un	mâle	de	blennie	

fluviatile	(Salaria	fluviatilis)	sur	un	caisson	flottant	d’une	FLOLIZ	(A)	;	(B)	Ponte	de	

blennie	fluviatile	dans	les	coquilles	d’huitres	des	FLOLIZs.	©Projet	UROS
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II - Les FLOLIZs comme autres types d’habitats 

fonctionnels 
	

 
Figure	1	:	Photographie	d’une	blennie	adulte	femelle	dans	la	végétation	gazonnante	

d’une	FLOLIZ.	©Projet	UROS	
 

1.  Matériels et Méthodes 

1.1. Stations d’échantillonnage et description des FLOLIZs 
	

Les	stations	d’échantillonnages	sont	identiques	à	celles	de	la	première	partie.	Se	référer	

au	 paragraphe	 1.4	 du	 Chapitre	 I.	 Pour	 la	 description	 complète	 de	 la	 conception	 des	

FLOLIZs	se	référer	au	Chapitre	II.	

1.2. Méthode de suivi des poissons 
	

L’objectif	de	cette	étude	était	de	mettre	en	évidence	l’utilisation	des	FLOLIZs	comme	

habitats	fonctionnels	de	repos,	de	protection	contre	les	prédateurs	et	d’alimentation	mais	

aussi	de	montrer	la	fréquentation	en	dehors	de	la	période	de	reproduction	et	de	présence	

des	 très	 jeunes	 stades.	 Ainsi,	 nous	 avons	 utilisé	 deux	 techniques	 non	 sélectives	 pour	

maximiser	 l’échantillonnage	 des	 poissons.	Des	 campagnes	 de	 pêche	 électrique	 ont	 été	

réalisées	à	fréquence	saisonnière,	en	hiver,	à	la	fin	de	l’été	et	à	l’automne	entre	novembre	

2018	(soit	2	mois	après	l'installation	des	FLOLIZs)	et	octobre	2020	(soit	25	mois	après	

l'installation	des	FLOLIZs)	et	visaient	à	échantillonner	aussi	les	individus	de	plus	grande	

taille.	 A	 l’échelle	 des	 baies	 (Expérimentale	 et	 Témoin),	 la	 richesse	 de	 la	 communauté	

piscicole	 a	 également	 été	 échantillonnée	 par	 des	 filtrations	 d’ADNenvironnemental,	

annuellement	en	2018,	2019	et	2021.	Le	tableau	1	synthétise	les	dates	d’échantillonnage	

par	technique.	
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Tableau	1	:	Synthèse	des	dates	d’échantillonnage	par	technique	et	cote	de	la	retenue	

(m)	associée.	

	

Date Méthode utilisée Cote (m) 

27/11/2018 ADNe 770.17 

28/11/2018 Pêche électrique 770.10 

07/02/2019 Pêche électrique 762.85 

04/03/2019 ADNe 758.94 

05/03/2019 Pêche électrique 758.85 

29/08/2019 Pêche électrique 772.25 

22/10/2019 Pêche électrique 773.71 

19/02/2020 Pêche électrique 765.96 

20/08/2020 Pêche électrique 778.13 

20/10/2020 Pêche électrique 776.90 

20/05/2021 ADNe 776.69 

	

La	 pêche	 électrique	 s’est	 faite	 par	 point	 (Point	 Abundance	 Sampling	 using	

Electrofishing	«	PASE	»,	Nelva,	1979)	(Fig.	30A).	Cette	technique	a	largement	été	utilisée	

pour	évaluer	les	communautés	de	poissons	dans	les	grands	cours	d’eau	(Lapointe	et	al.,	

2006;	Tomanova	et	al.,	2013)	ou	les	lacs	(Brosse	et	al.,	2007;	Galafassi	et	al.,	2019),	lorsque	

l’échantillonnage	complet	du	milieu	n’est	pas	possible	(largeur	>	9	m,	profondeur	>	0.7m)	

(Belliard	et	al.,	2008).	Cette	méthode	a	été	largement	décrite	dans	le	guide	pratique	de	
mise	en	œuvre	des	opérations	de	pêche	à	l’électricité	(Belliard	et	al.,	2008).	En	bateau,	la	
distance	inter-points	a	été	définie	à	10m	dans	le	but	d’éviter	le	chevauchement	des	points	

par	le	champ	d’action	de	l’électricité	(rayon	moyen	de	1.5m	soit	12.5m²	par	point,	Ditche	

2006	 in	 Belliard	 et	 al.,	 2008)	 mais	 aussi	 de	 limiter	 les	 fuites	 de	 poissons	 d’un	 point	

d’échantillonnage	 à	 un	 autre.	 Enfin,	 le	 temps	 de	 pêche	 préconisé	 en	 chaque	 point	 est	

compris	entre	15	et	30	secondes.	Dans	notre	étude,	les	pêches	électriques	ont	été	réalisées	

depuis	un	bateau	avec	un	groupe	électrogène	EFKO	FEG	8000	(Puissance	de	sortie	8000	

W	-	Tension	150-300/300-600	V	DC	;	norme	européenne	IEC	60335-2-86).	Les	valeurs	de	

conductivité	dans	la	retenue	(~300	µS.cm1,	voir	Chapitre	III)	étaient	toujours	bien	au-delà	

de	la	limite	seuil	de	133	µS.cm1	compatible	avec	des	pêches	électriques	efficaces	(Pottier	

and	 Destouches,	 2019).	 Le	 protocole	 consistait	 à	 pêcher	 11	 points	 distancés	 de	 10m,	

aléatoirement	 répartis	 sur	 une	 bande	 de	 100m	 linéaire	 et	 1m	 de	 large	 dans	 la	 zone	

littorale	de	chaque	Baie	Témoin	et	Expérimentale	(Fig.	30B,	Fig.	30C).	Pour	les	FLOLIZs,	

les	11	points	étaient	répartis	à	l’extérieur	et	à	l’intérieur	des	structures	afin	de	conserver	

une	 distance	 suffisante	 entre	 les	 points	 échantillonnés,	 et	 d’avoir	 une	 surface	 totale	

échantillonnée	égale	à	celle	en	zone	littorale	des	baies	(Fig.	30C).	Chaque	point	était	pêché	

durant	20	secondes	avec	un	opérateur	à	l’anode	et	deux	opérateurs	avec	une	épuisette.	

Les	poissons	étaient	stabulés	temporairement	dans	une	bassine	avec	un	bulleur.	A	la	fin	

de	 l’exécution	des	11	points	d’une	 station,	 les	poissons	 étaient	 comptés,	 déterminés	 à	

l’espèce	si	possible	(sinon	à	la	famille),	mesurés	puis	aussitôt	relâchés.	
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Figure	2	:	Schéma	simplifiée	du	protocole	d’échantillonnage	par	pêche	électrique	par	

point.	(A)	Photographie	illustrative	dans	une	baie	témoin	;	(B)	Dans	les	Baies	Témoins	

(BTs)	;	(C)	Dans	les	Baies	Expérimentales	(BEs).	

 
La	 seconde	méthode	 consistait	 à	 effectuer	 des	 filtrations	 d’eau	 dans	 les	 différentes	

baies	 afin	 de	 récupérer	 les	 fragments	 d’ADN	 de	 l’ichtyofaune	 (ADNenvironnemental).	 Cette	

technique	récente	est	prometteuse	pour	échantillonner	l’ichtyofaune,	en	effet	Valentini	et	

al.	(2016)	ont	montré	que	la	détection	des	espèces	par	l’ADN	dans	différentes	conditions	

(par	ex.,	in	silico,	in	vitro,	in	situ)	était	égale	ou	supérieure	aux	méthodes	traditionnelles.	

Plusieurs	 étapes	sont	 nécessaires	 :	 la	 filtration,	 la	 précipitation	 des	 fragments	 d’ADN,	

l’extraction,	 l’amplification	 par	 PCR	 à	 l’aide	 d’amorces	 spécifiques	 (barcoding)	 ou	

universelles	(metabarcoding)	puis	l’analyse	par	séquençage	(Wang	et	al.,	2021).	L’intérêt	
de	cette	méthode	est	de	pouvoir	décrire	la	présence	des	espèces	de	poissons	à	l’échelle	

locale	mais	aussi	les	assemblages	d’espèces	à	plus	large	échelle	(Wang	et	al.,	2021).	Enfin,	

cette	 technique	 a	 été	 utilisée	 dans	 différents	 écosystèmes	 d’eau	 douce,	 tels	 que	 les	

grandes	 rivières	 (par	 ex.	 le	 Rhône,	Pont	 et	 al.,	 2018),	 les	 lacs	 naturels	 (par	 ex.	 le	 lac	
d’Aiguebelette,	Civade	et	al.,	2016)	ou	encore	les	réservoirs	(Hayami	et	al.,	2020).	

	

Dans	cette	étude,	le	protocole	consistait	à	filtrer	30	litres	d’eau	prélevés	environ	30	cm	

sous	la	surface	sur	un	parcours	couvrant	les	zones	littorale	et	pélagique	des	baies	(Fig.	

31A	et	31B)	et	passant	à	proximité	des	FLOLIZs	pour	les	baies	expérimentales	(BEs).	Ces	

30	 litres	 d’eau	 étaient	 prélevés	 en	 continu	 par	 une	 pompe	 péristaltique	 (Vampire	

sampler®,	Burlke,	Germany)	avec	un	débit	de	1	à	1.5	litre	par	minute	soit	un	temps	de	

filtration	total	de	20	à	30	minutes,	et	filtrés	grâce	à	une	capsule	stérile	(kit	VigiDNA® de	
SPYGEN	 dont	 les	 caractéristiques	 sont	 décrites	 dans	 Coutant	 et	 al.,	 2021).	 Une	 fois	 la	

filtration	achevée,	la	capsule	est	remplie	d’une	solution	de	conservation	(CL1	Buffer®	de	

SPYGEN)	afin	de	stabiliser	les	fragments	d’ADN.	Une	fois	toutes	les	filtrations	réalisées,	

les	capsules	de	filtration	étaient	envoyées	au	laboratoire	SPYGEN	qui,	par	extraction	et	

amplification	 (PCR	barcoding)	à	 l’aide	d’amorces	spécifiques	«	Teleo	»	 (Valentini	et	al.,	

2016),	détectait	la	présence	des	différentes	espèces	piscicoles.	
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Figure	3	:	Schéma	simplifiée	du	protocole	d’échantillonnage	par	filtration	de	

l’ADNenvironnemental.	(A)	Dans	les	Baies	Témoins	(BTs)	;	(B)	dans	les	Baies	Expérimentales	

(BEs).	

1.3. Traitement des données et analyses statistiques 
 
Les	pêches	électriques	par	point	ont	été	réalisées	à	8	dates	dans	les	différentes	stations	

(3	x	BTs,	3	x	BEs,	3	x	FLOLIZs)	soit	un	total	de	72	pêches	(8	dates	x	9	stations).	Quant	aux	

filtrations	d’ADNe,	elles	ont	été	réalisées	dans	chaque	baie	(BTs,	BEs	+	FLOLIZs)	à	3	dates	

ce	qui	représentait	un	total	de	18	filtrations	(6	baies	x	3	dates).	Le	tableau	1	synthétise	les	

dates	d’échantillonnage	par	technique.	La	liste	des	espèces	et	stades	capturés	par	type	de	

station	sur	toute	la	période	d’échantillonnage	est	disponible	dans	l’Annexe	7	(Tab	A7-1).	

	

Pour	les	données	de	pêches	électriques,	les	effets	de	la	station	(BTs,	BEs,	FLOLIZs),	de	

la	saison	et	du	stade	des	individus	(juvéniles,	adultes)	ont	été	testés	sur	l’abondance	et	la	

richesse	spécifique	des	poissons.		Pour	ce	faire,	des	Modèles	Linéaires	Généralisés	(GLM)	

ont	été	mis	en	œuvre,	utilisant	une	distribution	d’erreur	Négative	Binomiale	(log)	pour	

l’abondance	et	de	Poisson	(log)	pour	 la	richesse	spécifique.	La	qualité	d’ajustement	de	

chaque	modèle	a	été	diagnostiquée	de	la	même	façon	qu’exposée	à	la	section	«	Traitement	

des	 données	 et	 analyses	 statistiques	»	 de	 la	 première	 partie	 de	 ce	 chapitre.	Enfin,	 une	

ordination	multidimensionnelle	 non	métrique	 (NMDS)	 sur	 l’abondance	 des	 espèces	 et	

stades	 de	 poissons	 a	 été	 réalisée	 pour	 comparer	 les	 assemblages	 entre	 les	 types	 de	

stations,	en	utilisant	la	fonction	«	metaMDS	»	du	package	R	Vegan	(Oksanen	et	al.,	2009).	

Au	préalable,	les	données	d'abondance	ont	été	transformées	à	l'aide	de	la	transformation	

de	Hellinger	(Rao,	1995	;	Legendre	et	Gallagher,	2001).	La	distance	de	Bray-Curtis	a	été	

utilisée	 pour	 quantifier	 la	 dissimilarité	 entre	 les	 types	 de	 baies	 en	 fonction	 des	

assemblages	de	poissons	(Bray	et	Curtis,	1957).	La	qualité	de	l’ordination	a	été	vérifiée	à	

partir	de	la	valeur	de	stress	calculée.	Des	tests	de	permutation	ont	été	utilisés	pour	tester	

la	signification	des	différences	dans	les	assemblages	de	poissons	entre	les	types	de	baies	

et	entre	les	dates	en	utilisant	l’aire	des	polygones.	

	

En	ce	qui	concerne	les	données	d’ADNe,	deux	métriques	(nombre	d’espèces,	occurrence	

des	espèces	c’est-à-dire	le	nombre	de	fois	où	l’espèce	a	été	détectée	dans	les	types	de	baies	

sur	 les	 3	 campagnes.	 L’occurrence	 totale	 des	 espèces	 est	 de	 9	 au	 maximum)	 ont	 été	

calculées	pour	chaque	date	et	chaque	baie.	Le	nombre	de	séquences	d’ADN	(«	reads	»)	

pour	 chaque	 espèce	 a	 également	 été	 conservé.	 Il	 est	 important	 de	 noter	 que	 la	

comparaison	 des	 séquences	 d’ADN	 peut	 se	 faire	 uniquement	 pour	 une	même	 espèce,	

puisque	les	affinités	aux	amorces	diffèrent	entre	espèces.	Des	tests	de	Kruskal-Wallis	et	

par	paire	de	Wilcoxon	ont	été	utilisés	pour	évaluer	 les	différences	des	 trois	métriques	

entre	les	deux	types	de	baies	sur	la	période	complète	d’échantillonnage	ou	par	date.		
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2.  Résultats  

2.1. Abondance et richesse par type de stations 
 
Le	 stade,	 la	 station	 ainsi	 que	 la	 date	 influencent	 significativement	 l’abondance	 des	

poissons	capturés	en	pêche	électrique	et	les	effets	de	la	station	et	du	stade	varient	selon	

les	dates	(Tab.	10).	Les	pêches	électriques	capturent	significativement	plus	de	juvéniles	

que	d’adultes	(H	=	69.64,	df	=	1,	P	-value	<	2.2e-16).	Les	captures	sont	significativement	

plus	abondantes	dans	les	BTs	(17.50	±	12.25)	et	BEs	(23.00	±	22.65)	que	dans	les	FLOLIZs	

(5.88	±	6.33)	(H	=	20.801,	df	=	2,	p-value	=	3.041e-05).	En	particulier,	en	novembre	2018,	

février	2019,	août	2019,	février	2020	et	octobre	2020,	les	captures	sont	significativement	

plus	importantes	dans	les	BTs	et	BEs	que	les	FLOLIZs	(P-value	<	0.05)	(Fig.	32A).	

	

Quant	 au	 nombre	 d’espèces	 capturées	 sur	 toute	 la	 période	 d’échantillonnage,	 il	 est	

également	plus	important	dans	les	BTs	(2.88	±	1.23)	et	BEs	(3.29	±	1.78)	que	les	FLOLIZs	

(0.92	±	0.65)	(H	=	36.01,	df	=	2,	P	-value	=	1.52e-08).	Comme	pour	l’abondance,	la	richesse	

spécifique	est	plus	 importante	dans	 les	 stations	 littorales	 témoins	 en	novembre	2018,	

février	2019,	aout	2019,	février	2020	et	octobre	2020	(P-value	<	0.05)	(Fig.	32B).	

	

Si	on	s’intéresse	à	la	dynamique	temporelle	de	ces	métriques,	l’abondance	des	captures	

dans	les	stations	littorales	est	stable	au	fil	des	dates,	excepté	à	l’Eté	2019	où	les	captures	

sont	plus	importantes	(Fig.	33A).	Quant	au	nombre	d’espèces,	il	est	plutôt	stable	dans	le	

temps	 dans	 les	 stations	 littorales	 témoins	 mais	 supérieur	 à	 deux	 dates	 automnales	

(novembre	2018,	octobre	2020)	(Fig.	33B).	Enfin,	dans	les	FLOLIZs,	les	captures	en	termes	

d’abondance	 et	 de	 nombre	 d’espèces	 semblent	 être	 aussi	 stable	 avec	 une	 légère	

augmentation	observée	à	l’Eté	2020	(Fig.	33A,	Fig.	33B).			

	

Tableau	2	:	Résultats	des	analyses	de	la	déviance	(ANOVA)	pour	le	modèle	linéaire	

généralisé	sur	les	données	d’abondance	(64.84%	d’explication)	par	la	pêche	électrique	

par	point.	Les	colonnes	donnent	le	rapport	de	vraisemblance	statistique	chi-carré,	ainsi	

que	les	degrés	de	liberté	et	les	valeurs	de	p	du	test	de	LR	pour	chaque	facteur	explicatif	

et	interaction.		

	

Facteurs explicatifs 
Vraisemblance 

statistique chi-carré 
Degrés de 
liberté 

P-value 

Station 51.07 2 3.57e-09 *** 

Date 50.15 7 1.73e-06 *** 

Stade 297.90 1 < 2.2e-16 *** 

Station : Date 56.12 14 4.89e-05 *** 

Station : Stade 0.83 2 0.68 

Date : Stade 35.65 7 0.00013 *** 

Station : Date : Stade 20.23 14 0.19 
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Figure	4	:	(A)	Abondance	et	(B)	Richesse	spécifique	(moyenne	+	écart	type)	capturée	

par	pêche	électrique	en	fonction	des	différents	types	de	station	au	sein	des	différentes	

dates.	Les	lettres	«	a,	b	»	mettent	en	évidence	les	différences.	Si	les	lettres	sont	

différentes	alors	il	existe	une	différence	significative.	S’il	existe	une	lettre	commune	

alors	les	valeurs	ne	diffèrent	pas.	
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Figure	5	:	Dynamique	de	l’Abondance	(moyenne	+	écart	type)	(A)	et	de	la	Richesse	

spécifique	(moyenne	+	écart	type)	(B)	capturée	par	pêche	électrique	en	fonction	des	

différentes	stations	sur	la	période	d’échantillonnage.	
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2.2. Composition spécifique et fonctionnelle des communautés 
 
La	 figure	 6	 montre	 l’ordination	 multidimensionnelle	 non	 métrique	 effectuée	 sur	

l'abondance	des	espèces	et	stades	de	poissons	échantillonnés	dans	les	FLOLIZs,	les	BEs	et	

les	 BTs	 au	 cours	 des	 9	 dates	 d'échantillonnage.	 L'analyse	 ne	 discrimine	 pas	 les	

assemblages	 de	 poissons	 dans	 les	 différentes	 stations	 comme	 le	 montre	 le	 fort	

chevauchement	de	 leurs	polygones.	Néanmoins,	 la	 communauté	piscicole	des	FLOLIZs	

apparaît	 comme	 un	 sous-échantillon	 de	 celle	 de	 la	 zone	 littorale,	 avec	 un	 assemblage	

constitué	de	seulement	3	espèces	(Ablettes	juvéniles,	Perches	adultes,	Blennies	juvéniles	

et	adultes).	Les	assemblages	de	poissons	dans	 les	 stations	 littorales	 (en	particulier	 les	

BEs)	sont	plus	riches	et	abondantes.	Les	espèces	peu	abondantes	comme	la	Truite	fario	

(un	seul	individu	dans	une	BT)	et	le	Brochet	(un	individu	dans	une	BE	et	un	autre	dans	

une	FLOLIZ)	sont	à	 l’écart	des	assemblages	 (Fig.	6).	Enfin,	 les	assemblages	BTs	et	BEs	

présentent	 des	 polygones	 de	 surfaces	 beaucoup	 plus	 grandes	 (1.55	 et	 2.59	

respectivement)	que	les	assemblages	FLOLIZs	(0.58),	ce	qui	suggère	une	forte	variabilité	

entre	les	dates	et	les	stations	(test	de	permutation,	P-value	=	0.001).	Enfin,	l’analyse	des	

profils	moyens	de	 traits	 fonctionnels	 sur	 les	deux	premières	dimensions	 compte	pour	

50.54%	 de	 la	 variabilité	 des	 données.	 Les	 communautés	 littorales	 se	 différencient	

graphiquement	 par	 rapport	 aux	 FLOLIZs,	 dont	 la	 similarité	 fonctionnelle	 n’est	 que	 de	

41,7%	(Fig.	7).		

	

 
Figure	6	:	Ordination multidimensionnelle non métrique (NMDS) de l'abondance des 

espèces de poissons pour les FLOLIZs, BTs et BEs sur l'ensemble des dates d'échantillonnage. 
Les résultats sont représentés dans les deux premières composantes. La valeur de stress de 

0.16 correspond à un ajustement moyen (Clarke, 1993). Le test de permutation a montré 
une différence significative entre les stations littorales (BTs, BEs) et les FLOLIZs (P = 0,001). 
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Figure	7	:	Analyse	des	Correspondances	par	Codage	Flou	(ACF)	sur	les	profils	moyens	

de	traits	fonctionnels	de	chaque	type	de	stations	(BTs,	BEs,	FLOLIZs)	sur	l'ensemble	des	

campagnes	d'échantillonnage	de	la	méthode	de	pêche	électrique	par	point.	Les	deux	

premiers	axes	ont	représenté	50.54%	de	la	variabilité	fonctionnelle.	Le	label	indique	le	

centroïde	de	tous	les	profils	de	traits	fonctionnels	pour	la	station	correspondante.	

2.3. Richesse et abondance relative entre les baies 
 
Au	total,	14	espèces	ont	été	détectées	par	 l’ADNe.	Parmi	ces	espèces,	 le	Silure	glane	

(Silurus	glanis)	et	la	Carpe	amour-blanc	(Ctenopharyngodon	idella)	ont	été	recensées	une	

unique	fois	dans	la	même	baie	(BE1	+	FLOLIZ1)	en	novembre	2018	(Tab.	11).	Ces	espèces	

ne	sont	pas	référencées	officiellement	dans	le	peuplement	piscicole	de	la	retenue	mais	la	

carpe	amour-blanc	est	présente	dans	le	lac	d’Embrun	n	situé	en	amont	de	la	retenue	et	

connecté	à	la	retenue	par	des	vannes	de	vidange.	Ainsi,	il	est	très	fortement	probable	que	

son	ADN	se	retrouve	dans	 la	retenue.	En	ce	qui	concerne	 le	silure,	 il	pourrait	s’agir	de	

quelques	individus	relâchés	par	des	particuliers	puisqu’un	cadavre	a	déjà	été	retrouvé	sur	

les	rives	de	la	retenue	(MOULLEC	P.,	com.	pers.).	Par	conséquent,	on	peut	considérer	que	

12	 espèces	 ont	 été	 détectées	 sur	 les	 19	 présentes	 dans	 la	 retenue	 (soit	 63%	 de	 la	

diversité),	 c’est-à-dire	 autant	 qu’avec	 les	 autres	 techniques	 utilisées.	 Les	 espèces	 non	

détectées	 sont	 également	 les	mêmes	 que	 dans	 les	 autres	méthodes	 d’échantillonnage	

utilisées,	 à	 savoir	 la	 Carpe	 commune	 (Cyprinus	 carpio),	 le	 Barbeau	 fluviatile	 (Barbus	

barbus),	 l’Omble	 chevalier	 (Salvelinus	 alpinus)	 et	 l’Anguille	 (Anguilla	 anguilla)	 qui	 ne	

semblent	pas	fréquenter	cette	partie	de	la	retenue.	

	

	

	

	
n	https://peche-hautes-alpes.com/embrun-des-panneaux-pour-informer-sur-le-plan-deau-et-ses-petits-habitants/	
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Les	 11	 espèces	 recensées	 dans	 les	 BTs	 sont	 également	 présentes	 dans	 les	 BEs	 +	

FLOLIZs,	mais	la	Truite	arc-en-ciel	(Oncorhynchus	mykiss)	est	détectée	en	plus	dans	les	

BEs	 +	 FLOLIZs.	 Le	 nombre	 d’espèces	 détectées	 sur	 la	 totalité	 des	 campagnes	 ou	 par	

campagne	ne	difère	pas	entre	les	deux	types	de	baies	(P-value	=	0.56,	Fig.	35).	Ces	résultats	
montrent	que	la	fréquentation	par	les	différentes	espèces	de	poissons	est	identique	entre	

les	types	de	baies.	En	ce	qui	concerne	l’occurrence	moyenne	des	espèces,	la	Perche	et	la	

Blennie	sont	les	deux	seules	espèces	à	avoir	été	systématiquement	détectées	dans	toutes	

les	stations	(Fig.	36).	Dans	les	BEs	+	FLOLIZs,	l’Ablette	est	également	détectée	dans	tous	

les	 prélèvements	 et	 la	 Truite	 arc-en-ciel	 présente	 une	 occurrence	 moyenne	

significativement	plus	élevée	par	rapport	aux	BTs	(H	=	4.5,	df	=1,	P-value	=	0.04)	(Fig.	36).	

Pour	 l’abondance	 relative,	 le	 nombre	 moyen	 de	 séquence	 d’ADN	 pour	 la	 Brème	 est	

significativement	plus	important	dans	les	BTs	(8419	±	19573)	que	dans	les	BEs	+	FLOLIZs	

(5	±	16)	(H =	4.6,	df	=1,	P-value	=	0.03)	(Fig.	37).	A	l’inverse,	pour	la	Truite	arc-en-ciel,	le	
nombre	moyen	de	séquence	d’ADN	est	significativement	plus	important	dans	les	BEs	(437	

±	1225)	(H =	4.8,	df	=1,	P-value	=	0.03)	(Fig.	37).		
	

Tableau	3	:	Liste	des	espèces	échantillonnées	par	les	filtrations	d’ADNenvironnemental	sur	

toutes	les	campagnes	(novembre	2018,	mars	2019	et	mai	2021).	

	

Nom	scientifique	 Nom	vernaculaire	

Abramis	brama	 Brème	

Alburnus	alburnus	 Ablette	

Corregonus	sp	 Corégone	

Chondrostoma	toxostoma	 Toxostome	

Ctenopharyngodon	idella	 Carpe	amour	blanc	*	

Esox	lucius	 Brochet	

Gobio	gobio	 Goujon	

Oncorhynchus	mykiss	 Truite	arc-en-ciel	

Perca	fluviatilis	 Perche	commune	

Rutilus	rutilus	 Gardon	

Salaria	fluviatilis	 Blennie	

Salmo	trutta	 Truite	fario	

Silurus	glanis	 Silure	glane	*	

Squalius	cephalus	 Chevesne	

*	espèce	non	référencée	officiellement	dans	la	retenue	
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Figure	8	:	Richesse	spécifique	(médiane	en	trait	plein,	moyenne	en	point	noir)	dans	

les	différents	types	de	baies	sur	toutes	les	campagnes	d’échantillonnage.	

 

 
Figure	9	:	Occurrence	(moyenne	+	écart	type)	des	espèces	de	poissons	dans	les	

différents	types	de	stations	sur	toutes	les	campagnes	d’échantillonnage. 
	



[172]	

	

 
Figure	10	:	Nombre	de	séquence	d’ADN	(«	reads	»)	en	log	(moyenne	+	écart	type)	des	

espèces	dans	les	différents	types	de	baies	sur	toutes	les	campagnes	d’échantillonnage.	

 
3.  Discussion 
 
Cette	étude	complémentaire	illustre	la	fréquentation	et	l’utilisation	des	FLOLIZs	en	tant	

qu’habitats	fonctionnels	entre	la	fin	de	l’été	et	la	fin	de	l’hiver	par	les	différentes	espèces	

de	poisson	dans	les	deux	ans	et	demi	suivant	leur	installation.	

3.1.  Une fréquentation limitée 
 
En	dehors	de	la	période	de	forte	activité	des	poissons,	les	FLOLIZs	sont	fréquentées	à	

la	fois	par	moins	d’espèces	et	globalement	moins	d’individus	que	les	stations	littorales.	

Durant	ces	périodes	et	malgré	les	fluctuations	du	niveau	d’eau,	l’abondance	et	la	richesse	

de	poissons	dans	les	stations	littorales	sont	plus	fortes.	Ces	observations	vont	dans	le	sens	

de	 Westrelin	 et	 al.	 (2018)	 qui	 ont	 montré	 que	 les	 fluctuations	 du	 niveau	 d’eau	
n’impactaient	pas	la	fréquentation	de	la	zone	littorale	par	la	Perche.	Quant	à	l’étude	des	

populations	de	poissons	à	 l’échelle	des	baies	 (BTs	;	BEs	+	FLOLIZs)	à	partir	de	 l’ADNe,	

aucune	 différence	 majeure	 n’est	 mise	 en	 évidence.	 Seule	 une	 espèce	 supplémentaire	

(Truite	arc-en-ciel)	est	échantillonnée	dans	les	BEs	+	FLOLIZs	mais	cette	espèce	pélagique	

n’a	jamais	été	vue	ou	capturée	dans	les	FLOLIZs.	

	

Contrairement	 à	 la	 première	 étude,	 celle-ci	 a	 été	 réalisée	 à	 des	 périodes	 où	 la	

température	de	l’eau	était	plus	froide	en	particulier	à	l’automne	et	en	hiver.	Or,	(Moring	

and	Nicholson	 (1994)	 ont	montré	 que	 les	 habitats	 artificiels	 étaient	 significativement	

moins	 fréquentés	 par	 les	 poissons	 à	 cause	 des	 températures	 froides	 (<	 12°C)	 qui	

limitaient	 leurs	déplacement	et	activité.	En	effet,	dans	 les	 réservoirs	stratifiés	 (comme	

Serre-Ponçon),	 les	 poissons	 se	 trouvaient	 plus	 près	 du	 fond	 et	 dans	 des	 zones	 plus	

profondes	lorsque	l’eau	était	mélangée	(automne,	hiver)	(par	ex.	la	Perche,	le	Brochet,	le	

Sandre,	Westrelin	et	al.,	2022).	Ces	observations	ont	également	été	faites	dans	des	lacs	
naturels	(par	ex.	Lac	Michigan,	Wells	(1968)	;	par	ex.	Lac	Ladora,	Rogers	(1998).	Enfin,	il	
existe	une	certaine	continuité	par	le	sol	entre	la	zone	littorale	peu	profonde	et	les	zones	
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plus	 profondes	 dans	 les	 lacs.	 Cette	 continuité	 permet	 aux	 poissons	 de	 descendre	

progressivement	 vers	 les	 zones	 plus	 profondes	 en	 suivant	 le	 fond	 à	 mesure	 que	 la	

température	de	l’eau	diminue.	Ainsi,	les	poissons	limitent	leur	déplacement	dans	la	zone	

pélagique.	A	 l’inverse,	 les	FLOLIZs	sont	déconnectées	des	 rives	et	du	 fond	puisqu’elles	

sont	 positionnées	 dans	 la	 zone	 pélagique	 des	 baies.	 Avec	 la	 baisse	 de	 leur	 activité	 et	

déplacement	 lorsque	 la	 température	 diminue,	 les	 poissons	 pourraient	 quitter	 les	

structures	 flottantes	 mais	 ils	 se	 retrouveraient	 très	 vulnérables	 en	 pleine	 eau	 aux	

poissons	prédateurs	(	Brabrand	and	Faafeng,	1993;	Magoulick,	2004;	Dupuch	et	al.,	2009),	

mais	aussi	aux	oiseaux	piscivores	(Allouche	and	Gaudin,	2001).	

	

Enfin,	la	praticité	à	effectuer	des	pêches	électriques	sur	les	FLOLIZs	depuis	un	bateau	

a	été	plusieurs	fois	questionnée.	La	réalisation	des	points	de	pêche	en	se	déplaçant	tout	

autour	des	structures	peut	 induire	une	 fuite	 importante	des	poissons,	mais,	surtout,	 la	

présence	 des	 cages	 grillagées	 et	 de	 nombreux	 interstices	 (par	 ex.	 l’espace	 entre	 les	

caissons	flottants)	ne	facilitent	pas	la	capture	des	individus	en	particulier	des	Blennies.	

Par	conséquent,	cela	pourrait	contribuer	à	sous-échantillonner	les	FLOLIZs.	

3.2. Un sous-assemblage spécifique et fonctionnel dans les FLOLIZs 
 
L’assemblage	 spécifique	 et	 fonctionnel	 des	 communautés	 de	 poissons	 différent	

significativement	 entre	 les	 FLOLIZs	 et	 les	 stations	 littorales	 sur	 la	 période	

d’échantillonnage.	En	effet,	en	dehors	de	la	période	printemps-été,	l’assemblage	piscicole	

dans	les	FLOLIZs	constitue	un	sous-échantillon	des	communautés	littorales,	comprenant	

seulement	 4	 espèces	 (Perche,	 Ablette,	 Blennie	 et	 anecdotiquement	 le	 Brochet).	 En	

revanche,	 les	 communautés	 littorales	 (plus	 particulièrement	 les	 BEs),	 présentent	 un	

assemblage	 spécifique	 et	 fonctionnel	 plus	 complexe	 avec	 de	 nombreuses	 espèces	 de	

Cyprinidés	(par	ex.	Ablette,	Chevesne,	Gardon,	Rotengle,	Goujon)	mais	aussi	des	Perches	

et	des	Truites,	à	différents	stades.	

	

Conclusion globale 
 
L’installation	d’îles	artificielles	flottantes	suscite	un	intérêt	croissant	des	gestionnaires,	

car	elle	pourrait	permettre	d’atténuation	les	impacts	négatifs	du	marnage	artificiel	sur	les	

communautés	piscicoles	dans	les	réservoirs	tout	en	conservant	leur	usage.	Cette	étude,	

intégrant	 l’innovation	 des	 FLOLIZs,	 a	 montré	 leur	 potentiel	 à	 fournir	 des	 habitats	

fonctionnels	aux	communautés	de	poissons,	plus	particulièrement	pendant	le	printemps	

et	 l’été.	 En	 effet,	 pendant	 l’automne	 et	 l’hiver,	 les	 FLOLIZs	 ont	 été	 peu	 fréquentées.	

Cependant,	il	existait	une	tendance	à	la	colonisation	accrue	des	FLOLIZs	par	l’ichtyofaune	

autant	en	abondance	qu’en	richesse	au	fil	du	temps.	Au	printemps	et	à	l’été,	les	FLOLIZs	

ont	été	fréquentées	préférentiellement	par	différentes	espèces	au	stade	juvénile,	ce	qui	

suggère	 qu’elle	 pourrait	 faire	 office	 d’habitat	 de	 refuge-nurserie	 (par	 exemple	 pour	 le	

brochet),	et	dans	une	moindre	mesure	des	individus	adultes	ou	de	plus	grande	taille	ce	

qui	pourrait	s’apparenter	à	des	zones	de	repos	et/ou	d’alimentation.	Enfin,	les	FLOLIZs	

présentaient	 des	 assemblages	 de	 poissons	 différents	 en	 termes	 de	 composition	

fonctionnelle	 et	 spécifique	 seulement	 au	printemps	 et	 à	 l’été	 par	 rapport	 aux	 stations	

littorales,	ce	qui	suggère	que	la	diversité,	la	complexité	et	la	stabilité	des	habitats	proposés	

(en	 particulier	 la	 végétation	 aquatique)	 pouvaient	 être	 attractives	 pour	 différences	

espèces	 de	 poissons.	 Finalement,	 afin	 de	 confirmer	 ces	 tendances	 et	 de	 conclure	 sur	

l’efficacité	 réelle	des	FLOLIZs,	 l’étude	nécessite	d’être	poursuivie	 sur	une	période	plus	

importante	mais	aussi	sur	des	milieux	de	natures	et	de	tailles	différentes.
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CHAPITRE VI – DISCUSSION ET PERSPECTIVES. 

 
Figure	1	:	Esquisse	d’un	nouveau	concept	d’île	artificielle	flottante	végétalisée.	

©ECOCEAN	
 
1.  Les FLOLIZs pour soutenir la biodiversité 
 
Les	objectifs	des	plans	nationaux	ou	européens,	comme	la	DCE	visant	à	atteindre	un	

bon	 potentiel	 écologique	 des	 masses	 d’eau	 fortement	 modifiées	 ou	 bien	 encore	 la	

séquence	 «	Eviter,	 Réduire,	 Compenser	»	 (ERC),	 poussent	 les	 scientifiques	 en	 relation	

avec	les	gestionnaires	à	identifier	des	solutions	de	mitigation	(Halleraker	et	al.,	2016).	Le	

soutien	de	la	biodiversité	dans	les	écosystèmes	lacustres	artificiels	ou	artificialisés	n’est	

pas	seulement	un	enjeu	pour	répondre	aux	besoins	de	la	DCE,	mais	c’est	aussi	un	moyen	

pour	limiter	l’érosion	mondiale	actuelle	de	la	biodiversité	aquatique	(Reid	et	al.,	2019	;	

Dudgeon,	2019)	et	replacer	les	enjeux	de	biodiversité	au	cœur	des	sociétés	humaines	On	

assiste	depuis	quelques	années	à	un	intérêt	croissant	pour	l’installation	d’îles	artificielles	

flottantes	 dans	 le	 but	 de	 compenser	 la	 dégradation	 des	 habitats	 littoraux	 considérés	

comme	essentiels	(par	ex.	pour	les	poissons,	les	macroinvertébrés)	tout	en	conservant	les	

usages	du	système	(Fig.	1).	De	plus,	les	études	qui	ont	montré	l’efficacité	des	AFIs	pour	

améliorer	la	qualité	de	l’eau	du	milieu	ont	souvent	mentionné	la	perspective	d’utiliser	ces	

structures	comme	outil	de	restauration	(Nakamura	and	Shimatani,	1997b;	Kamble	and	

Patil,	2012;	Yeh	et	al.,	2015).	Comme	nous	l’avons	déjà	souligné	dans	cette	étude,	malgré	

un	 engouement	 autour	 de	 ce	 type	 de	 structure,	 peu	 de	 projets	 scientifiques	 se	 sont	

penchés	 sur	 leur	 efficacité	 écologique.	De	 façon	 similaire,	 il	 existe	 très	peu	de	 retours	

d’expériences	documentés	de	projets	d’essai	de	revégétalisation	des	berges	des	retenues	

à	fort	marnage,	pourtant	nombreux	(o	;	p	;	Fraissé,	1999	;	Peeters	et	al.,	2020),	ou	encore	

de	l’installation	d’habitats	artificiels	qr.		

	

	
o	https://www.genieecologique.fr/sites/default/files/documents/biblio/actes_jt_restauration_et_ingenierie_2016.pdf	
p	https://gerardmerinfo.fr/2017/12/experimentation-de-revegetalisation-berges-lac/	
q	https://sietavi.files.wordpress.com/2020/05/rapport-fray-artif-2019.pdf	
r	http://www.federation-peche22.com/IMG/pdf/article_frayeres.pdf	
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Finalement,	 les	 gestionnaires	 disposent	 de	 solutions	 diverses	 de	 mitigation	 des	

écosystèmes	 lacustres	 artificiels	 mais	 sans	 connaître	 leur	 réelle	 efficacité	 écologique.	

Ainsi,	cette	 étude	 expérimentale	 s’est	 consacrée	 à	 suivre	 et	 à	 évaluer	 l’efficacité	 de	

structures	flottantes	complexes	pour	soutenir	la	biodiversité	des	écosystèmes	fortement	

marnants.	

Les	aspects	innovants	de	ces	travaux	de	recherche	sont	:	

	

- La	 conception	 et	 l’installation	de	 structures	 flottantes	 complexes	 encore	 jamais	

réalisées	;	

- Le	suivi	à	moyen	terme	de	plusieurs	compartiments	biologiques	;	

- Les	 perspectives	 d’amélioration	 des	 structures	 dans	 le	 but	 d’augmenter	 leur	

performance	écologique.	

1.1. Succès de colonisation par les macroinvertébrés 
 
La	 colonisation	par	 les	macroinvertébrés	 a	 été	 rapide,	 c’est-à-dire	 que	 seulement	2	

mois	et	demi	après	la	mise	en	place	des	FLOLIZs,	les	communautés	étaient	déjà	similaires	

aux	 communautés	 littorales	 en	 termes	 d’abondance	 et	 de	 richesse.	 Ce	 résultat	 peut	

s’expliquer	tout	d’abord	par	la	forte	capacité	de	colonisation	des	macroinvertébrés.	Des	

études	ont	montré	que	des	substrats	artificiels	pouvaient	être	abondamment	colonisés	en	

moins	 de	 40	 jours	 (Meier	 et	 al.,	 1979;	 Boothroyd	 and	 Dickie,	 1989,	 1991).	 De	 plus,	

l’abondance	 et	 la	 composition	 spécifiques	 peuvent	 être	 identiques	 à	 celles	 d’habitats	

naturels	surtout	si	le	substrat	est	complexe	(Gerrish	and	Bristow,	1979;	Schmude	et	al.,	

1998).	 Dans	 notre	 étude,	 les	 substrats	 amovibles	 sont	 remplis	 de	 Misapor®	 dont	 la	

principale	 caractéristique	 est	 une	 porosité	 importante.	 Par	 ailleurs,	 la	 structure	 en	

«	bille	»	 de	 quelques	 centimètres	 de	 diamètre	 fait	 que,	 lorsqu’il	 est	 agencé	 en	 trois	

dimensions,	 il	offre	un	habitat	complexe	et	riche	en	anfractuosités.	Or,	de	nombreuses	

études	ont	montré	que	le	substrat	était	la	variable	environnementale	physique	affectant	

majoritairement	l’abondance	et	la	diversité	des	macroinvertébrés	(par	ex.	Richards	et	al.,	

1993;	Weatherhead	and	James,	2001;	Ferreira	et	al.,	2014).	En	effet,	les	substrats	de	petite	

granulométrie	 (par	 ex.	 le	 gravier)	 sont	 plus	 attractifs	 car	 ils	 peuvent	 retenir	 plus	 de	

détritus	 fins	 (Parker,	 1989;	 Xu	 et	 al.,	 2012).	 Cependant,	 les	 FLOLIZs	 ne	 sont	 pas	

uniquement	composées	de	Misapor®,	puisque	nous	avons	également	 installé	des	cages	

grillagées	 remplies	 de	 coquilles	 d’huîtres.	 En	 particulier,	 des	 substrats	 amovibles	

contenant	des	coquilles	d’huîtres	ont	aussi	été	installés	en	septembre	2018	et	relevés	au	

printemps	2021.	Les	échantillons	n’ont	pas	encore	été	traités	mais	 la	comparaison	des	

communautés	 qui	 s’y	 sont	 développées	 au	 regard	 de	 celles	 de	 la	 Misapor®	 sera	

particulièrement	 intéressant	 puisque	 les	 coquilles	 d’huitres	 présentent	 des	

caractéristiques	 physiques	 très	 différentes.	 Finalement,	 tous	 ces	 résultats	 nous	

permettraient	de	conclure	sur	la	qualité	des	habitats	fournis	par	la	Misapor®	et	sur	son	

rôle	 attractif	 majeur	 pour	 les	 invertébrés	 vis-à-vis	 des	 conditions	 environnementales	

globales	offertes	au	sein	des	FLOLIZs.	De	plus,	avec	 le	développement	 important	de	 la	

végétation	aquatique	(en	particulier	 les	Potamogétons)	qui	offrent	un	habitat	apprécié	

des	macroinvertébrés	(Habib	and	Yousuf,	2015;	Papas,	2007),	il	serait	intéressant	de	faire	

des	prélèvements	complémentaires	au	troubleau	dans	le	but	d’échantillonner	l’ensemble	

de	la	diversité	des	communautés	d’invertébrés	potentiellement	présentes	aujourd’hui	au	

sein	des	FLOLIZs,	mais	aussi	pour	les	comparer	aux	zones	littorales	«	naturelles	».	En	plus	

de	 fournir	 un	 habitat	 refuge	 pour	 les	macroinvertébrés,	 le	 développement	 d’algues	 et	

l’accumulation	 de	 matière	 organique	 dans	 les	 racines	 des	 hélophytes	 ou	 les	 herbiers	

aquatiques	au	sein	des	structures	pourraient	constituer	des	sources	d’alimentation	pour	

de	nombreux	macroinvertébrés	(par	ex.	collecteurs,	brouteurs)	(Boulton	and	Lake,	1992;	

Bowen	et	al.,	1998;	Hoffmann,	2005).	Au	vu	de	nos	principaux	résultats,	de	la	complexité	
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des	habitats	offerte	aux	macroinvertébrés	et	de	l’évolution	progressive	de	la	végétation,	

il	est	probable	que	des	taxons	originaux	voire	nouveaux	apparaissent,	par	exemple	des	
Odonates,	 jusqu’alors	 non	 échantillonnés.	 Il	 serait	 donc	 particulièrement	 judicieux	 de	

poursuivre	 et	 d’approfondir	 le	 suivi	 de	 ce	 compartiment	 biologique	 au	 cours	 des	

prochaines	années.	

1.2. Intérêt croissant pour l’ichtyofaune 
 
La	fréquentation	des	poissons	dans	les	FLOLIZs	a	été	moins	marquée	et	moins	rapide	

en	comparaison	des	macroinvertébrés,	bien	qu’une	tendance	à	l’augmentation	ait	pu	être	

observée	depuis	la	végétalisation	des	structures	par	des	Potamogétons.	Cette	information	

témoigne	de	l’attractivité	importante	de	ce	type	d’habitat	qui	présente	un	intérêt	crucial	

pour	les	poissons.	En	l’occurrence,	à	Serre-Ponçon,	la	végétation	aquatique	est	inexistante	

dans	la	partie	aval	de	la	retenue	et	accessible	dans	la	partie	amont	seulement	à	la	fin	du	

printemps.	 Comme	 certaines	 études	 ont	 pu	 le	 mettre	 en	 évidence	 sur	 des	 frayères	

flottantes	(Gillet,	1989;	Dumonceau	and	Gilles,	2012),	nous	nous	attendions	également	à	

observer	des	pontes	d’espèces	phytophiles	(en	particulier	de	Brochet)	dans	les	FLOLIZs	

au	 cours	 de	 ces	 trois	 années	 d’expérimentation.	 Bien	 qu’aucune	 ponte	 d’espèces	

phytophiles	n’ait	été	observée,	nous	avons	pu	recenser	sur	les	trois	années	consécutives,	

la	présence	de	larves	de	brochet	d’environ	10	mm	(âgées	alors	de	2	à	6	jours,	Frost	and	

Kipling,	1967)	dans	les	FLOLIZs.	Au	vu	de	l’âge	et	de	la	capacité	de	nage	très	limitée	de	ce	

stade,	il	est	possible	que	des	pontes	aient	eu	lieu	sur	les	FLOLIZs	mais	aient	échappé	à	

notre	échantillonnage	en	PMT.	En	effet,	les	œufs	de	brochet	sont	difficiles	à	observer	car	

ils	sont	petits	(~2-3mm)	et	clairsemés	sur	de	grande	surface	(Fortin	et	al.,	1982	in	Bry,	

1996).	Cependant,	il	est	aussi	possible	que	les	adultes	se	soient	reproduits	ailleurs,	par	

exemple	sur	des	souches/racines	présentes	dans	la	zone	littorale.	Ainsi,	les	larves	une	fois	

écloses	ont	pu	dériver	au	gré	des	courants	et	s’implanter	dans	les	FLOLIZs	qui	offrent	des	

habitats	nécessaires	à	leur	croissance	et	survie	(par	ex.	avec	la	présence	de	macrophytes)	

(Bry,	 1996;	 Casselman	 and	 Lewis,	 1996).	De	 plus,	 la	 présence	 abondante	 à	 la	 fois	 de	
macroinvertébrés	et	d’alevins	de	cyprinidés	à	cette	période	 leur	offrait	une	nourriture	

abondante.	 Enfin,	 en	 2020,	 nous	 avons	 pu	 observer	 quelques	 individus	 de	 la	 fin	 du	

printemps	à	la	fin	de	l’été	dans	les	FLOLIZs.	Ces	observations	démontrent	la	fonctionnalité	

de	refuge-nurserie	des	FLOLIZs	et	aussi	de	zone	d’alimentation	pour	le	brochet	de	la	larve	

de	1cm	jusqu’au	juvénile	de	plusieurs	centimètres.	Enfin,	ce	résultat	est	intéressant	car	

Casselman	 et	 Lewis	 (2006)	 ont	 mentionné	 que	 l’habitat	 de	 refuge-nurserie	 (c.à.d.	 les	

macrophytes)	 était	 plus	 critique	 que	 l’habitat	 de	 frai	 dans	 les	 écosystèmes	 lacustres	

puisque	la	survie	des	premiers	stades	du	brochet	est	dépendante	de	la	végétation.	Au	vu	

de	la	fidélité	du	brochet	à	son	site	natal	et	site	de	fraie	(Miller	et	al.,	2001;	Engstedt	et	al.,	

2014),	les	individus	ayant	grandi	sur	les	FLOLIZs,	une	fois	matures,	pourraient	y	revenir	

pour	 se	 reproduire.	 Par	 conséquent,	 cela	 pourrait	 laisser	 espérer	 un	 effet	 à	 plus	 long	

terme	des	FLOLIZs	comme	habitat	de	reproduction	pour	le	brochet.	

	

Il	faut	cependant	noter	que	certains	facteurs	environnementaux	différaient	entre	notre	

étude	et	celles	de	Gillet	(1989)	et	Dumonceau	and	Gilles	(2012).		En	particulier,	soit	les	

sites	d’études	étaient	de	plus	petite	taille,	soit	les	structures	étaient	installées	dans	des	

zones	de	profondeur	bien	plus	faible	(3	à	12	m	maximum)	et	plus	proches	de	la	berge.	Ces	

facteurs	 semblent	 être	 une	 condition	 importante	 à	 la	 fréquentation	 des	 structures	

notamment	en	fonction	de	l’écologie	des	espèces	comme	l’a	mentionné	Gillet	(1989).	En	

ce	 qui	 concerne	 la	 taille	 des	 FLOLIZs,	 elle	 ne	 semblait	 pas	 être	 limitante	 puisque	 les	

structures	des	autres	études	étaient	de	surface	inférieure.	Dans	tous	les	cas,	la	conception	

de	 frayère	 artificielle	 flottante	 ne	 pourra	 jamais	 égaler	 la	 surface	 de	 frayère-nurserie	

naturelle	recommandée	de	1500m²	pour	le	brochet	(Chancerel,	2003).	L’éloignement	des	
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FLOLIZs	 aux	 berges	 et	 l’importante	 profondeur	 de	 leur	 zone	 d’implantation	 (>	 30m)	

pourraient	également	être	limitantes	car	les	FLOLIZs	seraient	alors	potentiellement	trop	

éloignées	de	la	zone	explorée	par	les	poissons	à	la	recherche	d’habitat	de	frai.	En	effet,	le	

brochet	 est	 capable	 d’effectuer	 des	 déplacements	 importants	 (Koed	 et	 al.,	 2006)	mais	

souvent	à	proximité	de	la	zone	littorale	(Cook	and	Bergersen,	1988;	Dolmaire	et	al.,	2016).		

	

Enfin,	 d’autres	 espèces	 de	 poissons	 juvéniles	 et	 adultes	 (par	 ex.	 Ablette,	 Blennie,	

Perche,	Toxostome)	ont	pu	être	recensées	au	sein	des	FLOLIZs,	de	façon	plus	abondante	

au	printemps	et	à	l’été.	Ces	observations	sont	en	accord	avec	Moring	and	Nicholson	(1994)	

qui	 ont	montré	une	 faible	utilisation	des	habitats	 artificiels	 lorsque	 la	 température	de	

l’eau	était	inférieure	à	12°C.		En	effet,	les	habitats	des	structures	flottantes	sont	proches	

de	 la	 surface,	 dans	 la	 couche	 d’eau	 qui	 subit	 de	 fortes	 variations	 saisonnières	 voire	

journalières	de	 température.	Or,	 la	 température	est	 le	paramètre	majeur	qui	 influence	

l’activité	métabolique	des	ectothermes	comme	les	poissons	(Johnston	and	Dunn,	1987).	
Dans	la	retenue	de	Serre-Ponçon,	 la	température	hivernale	autour	de	5-6°C	est	très	en	

deçà	du	minimum	optimal	pour	 la	majorité	des	espèces	de	 la	retenue,	à	 l’exception	du	

Goujon	 (Tissot	 and	 Souchon,	 2010).	 Par	 conséquent,	 les	 structures	 flottantes	 sont	

particulièrement	 attractives	 lorsque	 la	 température	 de	 surface	 est	 dans	 la	 gamme	

optimale	de	température	des	différentes	espèces	présentes	dans	le	milieu.	
	

2.  Perspectives de recherche sur les FLOLIZs 

2.1. Autres groupes taxonomiques d’intérêt 
 
Cette	étude	s’est	concentrée	sur	les	peuplements	de	macroinvertébrés	et	de	poissons,	

mais	 il	 serait	 très	 intéressant	 d’analyser	 l’intérêt	 des	 FLOLIZs	 pour	 d’autres	

compartiments	 biologiques	 aquatiques	 (par	 ex.	 phyto-	 et	 zoo-plancton,	 phytobenthos,	

champignons,	bactéries,…)	qui	sont	également	très	impactés	par	le	marnage	(Weise	et	al.,	

2016).	 Les	 micro-organismes	 jouent	 par	 exemple	 un	 rôle	 fondamental	 dans	 le	

fonctionnement	des	écosystèmes	aquatiques	notamment	en	participant	à	des	processus	

biogéochimiques	essentiels	(Nazir	et	al.,	2019).	Dans	les	FLOLIZs,	ils	pourraient	trouver	à	

la	 fois	de	nombreuses	 surfaces	et	anfractuosités	à	 coloniser	mais	 surtout	une	certaine	

stabilité	pour	leur	développement.	En	ce	qui	concerne	le	compartiment	zooplancton,	des	

prélèvements	 saisonniers	 ont	 été	 réalisés	 avec	 l’équipe	 d’Aix-Marseille	 Université	 à	

l’intérieur	des	FLOLIZs,	dans	les	baies	et	au	point	le	plus	profond	de	la	retenue.	A	ce	jour,	

les	 échantillons	 n’ont	 pas	 encore	 été	 analysés	 mais	 ces	 informations	 intéressantes	

permettraient	de	caractériser	les	communautés	de	zooplancton	au	sein	des	FLOLIZs	et	de	

les	comparer	à	celles	de	la	retenue.	De	plus,	ces	informations	permettraient	de	savoir	si	la	

quantité	 de	 zooplancton	 est	 suffisamment	 abondante	dans	 les	 FLOLIZs	pour	 servir	 de	

zone	d’alimentation	pour	les	poissons	juvéniles	ou	planctonophages.	

	

Dans	cette	étude,	 la	partie	flottante	des	FLOLIZs	dite	«	terrestre	»	a	été	conçue	pour	

pouvoir	accueillir	la	faune	terrestre	et	amphibie	qui	subit	également	les	conséquences	du	

marnage	(Rajpar	and	Zakaria,	2011b;	Eskew	et	al.,	2012;	Chastant	et	al.,	2017).	Grâce	à	la	

présence	 des	 caissons-jardinières	 présentant	 des	mottes	 d’hélophytes,	 nous	 avons	 pu	

observer	 fréquemment	 plusieurs	 espèces	 d’oiseaux	 (Canard	 colvert,	 Goéland	 argenté,	

Bergeronnette	grise)	(Annexe	1).	De	plus,	toutes	ces	espèces	ont	niché	à	plusieurs	reprises	

voire	toutes	les	années	(pour	les	goélands)	ce	qui	nous	a	permis	de	recenser	un	total	de	

40	œufs	pondus	sur	l’ensemble	des	FLOLIZs	en	trois	ans.		Enfin,	nous	avons	pu	observer	

la	présence	de	crapaud	commun	(Bufo	bufo)	au	stade	adulte	et	juvénile,	mais	aussi	des	

pontes	de	cette	espèce	en	2021	dans	les	racines	des	hélophytes	(Annexe	1).	Toutes	ces	

observations	 mettent	 en	 évidence	 l’attractivité	 et	 l’intérêt	 de	 telle	 structure	 pour	 la	
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biodiversité	 terrestre	 et	 amphibie	mais	 aussi	 la	 nécessité	 de	mettre	 en	 place	 un	 suivi	

scientifique	dans	le	futur,	pour	appréhender	de	façon	plus	globale	les	bénéfices	pour	la	

biodiversité	des	lacs.	

2.2. Services écologiques de régulation 
 
Dans	les	parties	précédentes,	nous	avons	discuté	de	tous	les	compartiments	biologiques	

qu’il	serait	possible	de	suivre	dans	les	FLOLIZs,	mais	nous	avons	peu	évoqué	l’intérêt	des	

FLOLIZ	pour	les	services	écologiques	de	régulation.	En	effet,	de	nombreuses	études	sur	

les	AFIs	ont	mis	en	évidence	l’efficacité	des	hélophytes	à	séquestrer	les	nutriments	et	les	

polluants	donc	à	améliorer	la	qualité	de	l'eau	du	milieu	(Yao	et	al.,	2011;	Kong	et	al.,	2019;	

Fonseca	Largo	et	al.,	2020).	Cette	fonction	n’était	pas	spécialement	recherchée	dans	cette	

étude	puisque	la	retenue	de	Serre-Ponçon	est	oligotrophe.	Malgré	tout,	les	pics	estivaux	

de	fréquentation	touristique	dans	les	communes	du	bassin	versant	de	Serre-Ponçon	ainsi	

que	le	réchauffement	climatique	suscite	des	questionnements	sur	l’influence	des	rejets	et	

de	possibles	pics	organiques	localisés	dans	la	retenue.	Si	les	FLOLIZs	montraient	une	forte	

capacité	 d’épuration,	 ces	 structures	 pourraient	 tout	 à	 fait	 constituer	 une	 potentielle	

solution	élégante	pour	améliorer	à	la	fois	la	biodiversité	et	la	qualité	de	l’eau	des	retenues	

marnantes	 et	 eutrophes.	 Enfin,	 l’abondance	 importante	 de	macroinvertébrés	 dans	 les	

FLOLIZs	va	permettre	une	maturation	des	structures	et	l’accomplissement	de	fonctions	

écologiques	majeures,	 notamment	 par	 la	 décomposition	 et	 le	 recyclage	 de	 la	 matière	

organique	issue	de	la	végétation	aquatique	(Wallace	and	Webster,	1996;	Albertoni	et	al.,	

2020).	Ainsi,	il	serait	intéressant	de	réfléchir	à	des	expériences	pour	évaluer	leur	rôle	dans	

le	 recyclage	 de	 la	matière	 organique	 avec	 des	 expériences	 de	mesure	de	 la	 vitesse	 de	

dégradation.	Enfin,	le	terreau	aquatique	utilisé	pour	la	plantation	des	potamogétons	était	

enrichi	en	nutriments.	Cependant,	le	développement	important	de	la	végétation	peut	faire	

diminuer	 très	 rapidement	 la	 quantité	 de	 ces	 nutriments	 et	 donc	 compromettre	 la	

pérennité	 des	 plantes	 aquatiques.	 	 Par	 conséquent,	 il	 serait	 intéressant	 de	 suivre	

l’évolution	dans	le	temps	de	la	concentration	et	de	la	disponibilité	des	nutriments	dans	le	

substrat	 pour	 voir	 si	 la	 décomposition	 de	 la	matière	 organique	 dans	 l’environnement	

confiné	des	FLOLIZs	permet	de	compenser	la	consommation	par	la	végétation.	

2.3. Sciences économiques et sociales 
 
L’acceptabilité	 sociale	 des	 projets	 environnementaux	 fait	 partie	 des	 clefs	 de	 leur	

réussite.	Au	début	du	projet	UROS,	une	réflexion	a	été	menée	sur	la	mise	en	place	d’une	

étude	par	l’intermédiaire	d’un	sondage,	sur	la	perception	du	projet	par	les	habitants	mais	

aussi	 par	 les	 vacanciers.	 En	 effet,	 les	 projets	 de	 restauration	 intègrent	 très	 peu	 la	

composante	 économique	 et	 sociale	 et	 se	 concentrent	 essentiellement	 sur	 l’intérêt	

écologique	(Wortley	et	al.,	2013).	Bien	que	l’étude	prévue	n’ait	pas	pu	être	réalisée,	nous	

avons	quelques	éléments	pour	y	répondre.	Tout	d’abord,	il	est	à	noter	que	le	projet	est	

largement	soutenu	par	le	gestionnaire	du	site	(SMADESEP)	qui	a	beaucoup	communiqué	

localement	 sur	 le	 projet	 dans	 les	 instances	 intercommunales	 dont	 il	 dépend,	 vers	 les	

fédérations	de	pêcheurs	et	vers	le	grand	public.	Au	vu	des	résultats	préliminaires	qui	sont	

prometteurs,	les	gestionnaires	locaux	sont	intéressés	pour	un	transfert	de	propriété	des	

structures	en	2022.	Sur	les	3	années	de	mise	en	place	des	structures,	ni	dégradation	ni	vol	

de	matériel	(sondes,	caméras)	pourtant	accessible	n’ont	été	constatés.	De	plus,	nous	avons	

souvent	été	sollicités	par	des	usagers	de	la	retenue	qui,	dans	leur	grande	majorité,	étaient	

enthousiasmés	par	 le	projet	et	appréciaient	de	voir	des	plantes	 flotter	sur	 le	 lac.	De	 la	

même	manière,	 lors	des	différents	séminaires	organisés	avec	 les	structures	 locales,	 les	

collectivités	et	les	habitants,	les	retours	étaient	toujours	positifs	et	le	projet	apprécié.	De	

façon	plus	générale,	les	structures	flottantes	végétalisées	semblent	avoir	du	succès	auprès	
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du	grand	public	puisqu’au	travers	des	votes	citoyens,	la	ville	de	Paris	a	dégagé	un	budget	

participatif	 pour	 l’installation	 de	 deux	 radeaux	 flottants	 végétalisés	

Biomatrix®/ECOCEAN	 sur	 le	 canal	 Saint-Martin.	 Enfin,	Ware	 and	 Callaway	 (2019)	 ont	

montré	que	l’installation	d’AFIs	comme	méthode	de	restauration	des	habitats	 littoraux	

marins	était	très	bien	perçue	par	le	grand	public	en	Grande-Bretagne.	

	

3.  Perspectives d’application des FLOLIZs 
 
Cette	étude	expérimentale	s’est	déroulée	dans	un	contexte	particulier	avec	un	site	d’étude	

présentant	 une	 surface	 considérable	 (28km²),	 une	 profondeur	 importante	 (70m	 en	

moyenne),	un	marnage	extrême	(~30m	moyen	annuel)	et	un	climat	hivernal	rude.	Malgré	

ces	 conditions,	 les	FLOLIZs	 résistent	plutôt	bien	et	 les	 résultats	préliminaires	 sur	 leur	

efficacité	sont	prometteurs.	Cependant,	la	surface	et	la	profondeur	de	Serre-Ponçon,	ainsi	

que	 la	 distance	 des	 FLOLIZs	 par	 rapport	 aux	 berges	 dans	 les	 baies	 semblent	 être	 des	

facteurs	limitants.	De	plus,	nous	sommes	conscients	que	les	3	FLOLIZs	qui	représentent	

actuellement	0.0008%	de	la	surface	offrent	quantitativement	un	habitat	très	restreint	au	

regard	de	l’étendue	de	la	retenue	et	pourront	difficilement	atténuer	les	effets	du	marnage	

à	 l’échelle	de	ce	grand	écosystème.	Bien	que	cette	étude	puisse	être	difficile	à	 réaliser,	

nous	pourrions	vérifier	cela	en	démultipliant	le	nombre	de	FLOLIZs	sur	l’ensemble	de	la	

retenue	et	en	regardant	le	seuil	à	partir	duquel	un	effet	significatif	sur	les	communautés	

globales	de	la	retenue	est	observé.	D’autre	part,	l’installation	de	FLOLIZs	sur	des	systèmes	

de	 taille	 beaucoup	 plus	 modeste	 (par	 ex.	 retenues	 collinaires	 marnantes,	 gravières	

anthropisées,	étangs	artificiels),	pourrait	permettre	de	voir	plus	rapidement	s’il	pourrait	

y	avoir	une	efficacité	sur	la	biodiversité	à	l’échelle	du	système.	En	effet,	de	façon	générale,	

ces	milieux	artificiels	présentent	des	surfaces	allant	de	1m²	à	100	ha	et	une	profondeur	

maximum	de	12m	(par	ex.	les	gravières,	Kattner	et	al.,	2000	;	par	ex.	les	étangs	Oertli	et	

al.,	2005).	Par	ailleurs,	ces	milieux	artificiels	sont	très	nombreux	dans	le	monde	(Lehner	

et	 al.,	 2011;	 Mollema	 and	 Antonellini,	 2016)	 et	 représentent	 un	 volume	 à	 peu	 près	

équivalent	 à	 celui	 des	 lacs	 naturels	 (Maleval	 et	 al.,	 2020).	En	France,	on	 assiste	 à	 une	
expansion	majeure	 des	 retenues	 collinaires	 en	 particulier	 dans	 les	 Alpes	 puisqu’elles	

soutiennent	de	nombreux	usages	(stockage	de	la	ressource	en	eau,	production	de	neige,	

production	 d’hydroélectricité,	 tourisme,	 activités	 récréatives)	 (Marnezy,	 2008).	 Par	

ailleurs,	 la	multitude	de	 ces	petits	 systèmes	artificiels,	 connectés	ou	non	au	 réseau	de	

fleuves	et	 rivières,	 offre	une	 importante	 couverture	 spatiale	 et	 contribue	de	 la	 sorte	 à	

reconstituer	une	trame	verte	et	bleue	qui	favoriserait	les	échanges	entre	tous	ces	sites.	En	

effet,	 certains	 milieux	 artificiels	 peuvent	 compléter	 les	 écosystèmes	 naturels	 en	

améliorant	la	résilience	des	paysages	en	proposant	des	habitats	alternatifs	(Deacon	et	al.,	

2018),	par	exemple	pour	les	insectes	(Apinda	Legnouo	et	al.,	2014;	Samways	et	al.,	2020)	

et	 les	 oiseaux	 aquatiques	 (Sánchez-Zapata	 et	 al.,	 2005;	 Giosa	 et	 al.,	 2018).	 Enfin,	 la	
mitigation	de	ces	milieux	serait	particulièrement	intéressante	pour	réduire	l’érosion	de	la	

biodiversité	aquatique	puisqu’ils	peuvent	abriter	une	biodiversité	indigène	 importante	

(Ruggiero	 et	 al.,	 2008;	 Emmrich	 et	 al.,	 2014)	 avec	 en	particulier	 des	 espèces	 d’intérêt	

(Damnjanović	 et	 al.,	 2019).	 Cependant,	 des	 études	 ont	 aussi	 montré	 que	 les	 milieux	

artificiels	 pouvaient	 présenter	 des	 diversités	 beaucoup	 plus	 faibles	 que	 les	 milieux	

naturels	 de	même	 nature	 (par	 ex.	 Zamora-Marín	 et	 al.,	 2021).	 Ainsi,	 il	 est	 difficile	 de	

généraliser	l’intérêt	écologique	de	tous	les	milieux	artificiels	puisqu’ils	peuvent	aussi	faire	

l’objet	 de	 nombreux	 disservices,	 par	 exemple	 en	 abritant	 de	 nombreuses	 espèces	

exotiques	et	invasives	(Oertli	and	Parris,	2019).		
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4.  Renforcer la performance écologique des FLOLIZs 
	
Dans	le	but	de	concevoir	une	structure	finale	encore	plus	efficace,	plus	écologique	et	

plus	durable,	nous	allons	à	présent	discuter	des	composantes	à	conserver	des	FLOLIZs	de	

cette	 étude	 mais	 aussi	 des	 différentes	 améliorations	 techniques	 et	 écologiques	

envisageables.	Pour	cela,	nous	nous	sommes	inspirés	des	résultats	et	des	observations	de	

ces	travaux	de	thèse	mais	aussi	de	divers	retours	d’expériences	sur	d’autres	projets	menés	

avec	des	partenaires.	

	

• Conception	générale	et	amarre	

	

Tout	d’abord,	la	conception	d’une	FLOLIZ	optimale	passe	par	le	choix	de	la	forme	de	la	

structure	qui	va	fortement	influencer	l’agencement	des	zones	terrestres	et	aquatiques.	La	

forme	aura	aussi	un	rôle	important	contre	le	batillage.	Par	exemple	une	forme	arrondie	

ou	 en	 étoile	 serait	 une	 barrière	 efficace	 pour	 casser	 le	 batillage	 qui	 arrive	 sur	 les	

structures.	 Si	 toutes	 les	 formes	 sont	 envisageables	 sur	 le	 papier,	 certaines	 formes	

resteront	techniquement	plus	difficiles	à	concevoir.	Quant	à	la	taille	des	structures,	nous	

avons	peu	d’éléments	pour	définir	une	taille	optimale	puisqu’il	faut	à	la	fois	optimiser	la	

surface	 utile	 permettant	 d’accueillir	 une	 biodiversité	 importante	 mais	 aussi	 la	

transportabilité	 des	 pièces,	 la	 facilité	 d’assemblage	 et	 d’installation.	 Dans	 cette	 étude,	

nous	 avons	 fait	 le	 choix	 de	 structures	 de	 grande	 taille	 (70m²)	 dont	 l’assemblage	 à	

l‘installation	a	nécessité	5	jours	avec	une	dizaine	de	personnes	et	3	types	de	véhicules	(1	

camion	de	20m3,	1	engin	de	manutention	et	1	barge).	Cette	taille	de	structure	nous	parait	

être	un	bon	ratio	entre	surface	disponible	pour	la	biodiversité	et	contraintes	de	mise	en	

œuvre.	Pour	la	conception	de	structures	plus	imposantes,	nous	suggérons	de	fonctionner	

en	module,	c’est-à-dire	d’assembler	plusieurs	structures.		

	

La	sélection	d'un	site	de	frai	approprié,	d'un	substrat	et	d'une	profondeur	est	cruciale	

pour	la	réussite	de	la	reproduction	des	poissons,	ainsi	la	profondeur	maximale	des	étages	

aquatiques	 dans	 les	 FLOLIZs	 est	 une	 composante	 importante.	 Dans	 cette	 étude	 nous	

n’avons	pas	vérifié	s’il	existait	une	différence	d’attractivité	entre	les	étages	subaquatiques	

mais	il	serait	intéressant	de	tester	si	la	profondeur	influence	l’abondance	et	la	richesse	

des	macroinvertébrés	et	des	poissons	dans	les	FLOLIZs.	En	effet,	la	profondeur	influence	

des	paramètres	cruciaux	comme	la	température,	la	concentration	en	oxygène	ou	encore	

le	 taux	 de	 radiation	 UV	 qui	 conditionnent	 la	 reproduction,	 le	 développement	

embryonnaire	et	la	survie	des	larves	(température	:	Tissot	and	Souchon,	2010	;	radiations	

UVs	:	Huff	et	al.,	2004).		Les	principaux	facteurs	influençant	la	distribution	en	profondeur	

des	pontes	ont	été	identifiés	comme	étant	les	vagues	et	la	température	(par	ex.	pour	la	

Perche,	Probst	et	al.,	2009;	Čech	et	al.,	2012).	De	façon	générale,	les	espèces	présentes	en	

France	métropolitaine	pondent	dans	la	zone	littorale	à	de	faibles	profondeurs	jusqu’à	2-

3m,	à	l’exception	de	la	perche	qui	peut	pondre	jusqu’à	12m	(Keith	et	al.,	2011).	

	

Pour	la	conception	des	amarres,	il	est	difficile	d’imaginer	un	type	d’amarre	universelle	

puisque	 les	 conditions	 environnementales	 des	 réservoirs	 peuvent	 fortement	 différer	

(amplitude	et	fréquence	du	marnage,	profondeur,	pente,	type	de	substrat,	distance	entre	

les	 berges	 de	 part	 et	 d’autre…).	 Par	 conséquent,	 il	 sera	 nécessaire	 de	 s’appuyer	 sur	

l’expérience	 des	 gestionnaires	 locaux	 comme	 nous	 l’avons	 fait	 dans	 cette	 étude,	 de	

s’adapter	en	fonction	du	milieu	mais	aussi	de	s’inspirer	des	quelques	études	existantes	

(Gillet,	1989).	
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Enfin,	en	ce	qui	concerne	le	choix	des	matériaux,	les	flotteurs	des	FLOLIZs	montrent	

une	certaine	fragilité	et	dégradation	au	fil	du	temps,	sans	doute	à	cause	du	batillage.	Afin	

de	concevoir	une	structure	plus	écologique	et,	en	parallèle,	d’augmenter	la	flottabilité	et	

la	solidité	des	structures,	nous	nous	sommes	tournés	vers	des	flotteurs	en	métal	(par	ex.	

acier,	 aluminium).	 Ainsi,	 ces	 flotteurs	 seront	 plus	 robustes,	 plus	 durables	 et	 100%	

recyclables	mais	 ils	 présenteront	 l’inconvénient	 d’être	 lourds	 et	moins	malléables.	 La	

conception	 en	 bois	 des	 structures	 a	 été	 écartée	 car	 elle	 nécessiterait	 sûrement	 un	

entretien	 plus	 important	 et	 surtout	 aurait	 une	 durée	 de	 vie	 et	 une	 flottaison	 moins	

importante.	En	effet,	la	durabilité	des	structures	flottantes	est	un	atout	majeur	puisque	

nous	avons	vu	que	l’attractivité	des	structures	flottantes	augmentaient	au	fil	du	temps.	

Par	conséquent,	une	structure	dont	la	durée	de	vie	sera	importante	présente	à	la	fois	un	

avantage	 écologique	 puisqu’elle	 pourra	 être	 plus	 efficace	 et	 être	 fréquentée	 par	 une	

biodiversité	importante	durant	plusieurs	années	avant	d’être	remplacée,	mais	aussi	un	

avantage	économique	en	termes	d’investissement	pour	les	gestionnaires.	

	

• Choix	des	substrats	

	

La	Misapor®	est	un	très	bon	substrat	comme	nous	l’avons	montré	mais	elle	présente	

l’inconvénient	d’être	très	friable	et	donc	de	se	déliter	dans	le	temps	avec	des	frottements	

répétés.	Par	 conséquent,	une	disparition	quasi	 complète	de	 ce	 substrat	dans	 certaines	

cages	grillagées	après	3	ans	de	mise	en	place	est	observée.	Dans	l’optique	de	continuer	à	

utiliser	 ce	 substrat	mais	 de	maintenir	 une	 quantité	 importante	 dans	 le	 temps,	 il	 sera	

nécessaire	de	réduire	la	taille	des	mailles	des	cages	grillagées	afin	d’empêcher	la	Misapor®	

de	s’échapper.		Cependant,	la	réduction	des	mailles	pourrait	potentiellement	diminuer	la	

réussite	de	capture	des	macroinvertébrés	hébergés	dans	le	substrat	par	les	poissons	et	

donc	réduire	l’attractivité	des	FLOLIZs	en	tant	que	zone	d’alimentation	pour	les	poissons	

invertivores.	En	complément	de	ce	substrat,	nous	avons	également	pensé	à	intégrer	des	

substrats	naturels	comme	le	sable	ou	les	graviers	pour	apporter	des	substrats	minéraux	

de	différentes	granulométries.	En	fonction	des	espèces	présentes	dans	le	milieu	et/ou	des	

espèces	 cibles,	 ces	 substrats	 pourront	 servir	 de	 support	 de	 ponte.	 Enfin,	 les	 coquilles	

d’huîtres	sont	également	un	bon	choix	de	substrat	puisqu’elles	ont	servi	de	support	de	

ponte	(par	ex.	pour	 la	Blennie)	et	ne	sont	pas	dégradées	dans	 les	conditions	de	Serre-

Ponçon	(pH	basique).	En	effet,	il	est	important	de	mentionner	que	dans	des	conditions	de	

pH	acide	(par	ex.	Lac	de	Chastang),	 les	coquilles	d’huîtres	constituées	de	carbonate	de	

calcium	se	dégradent	rapidement.	Finalement,	ces	observations	mettent	en	avant	l’intérêt	

de	bien	choisir	les	différents	substrats	en	fonction	des	conditions	environnementales	du	

milieu	et	des	espèces	cibles.	

	

Les	 débris	 ligneux	 sont	 des	 habitats	 préférentiels	 pour	 les	 macroinvertébrés	

xylophages	(Milner	and	Gloyne-Phillips,	2005)	mais	ils	servent	également	d’habitat	refuge	

contre	 les	 prédateurs	 (Schneider	 and	 Winemiller,	 2008;	 Czarnecka	 et	 al.,	 2014).	 Les	

poissons	 fréquentent	également	ces	habitats	(Howson	et	al.,	2012;	Wolter	and	County,	

2012).	Par	conséquent,	la	réduction	et	la	dégradation	de	ces	habitats	dans	les	écosystèmes	

aquatiques	(par	ex.	artificialisation,	fluctuations	du	niveau	d’eau)	engendrent	une	forte	

réduction	de	la	biodiversité	aquatique	(Francis	and	Schindler,	2006).	Les	débris	ligneux	

sont	des	habitats	importants	à	tel	point	qu’ils	constituent	une	méthode	de	restauration	

pour	 soutenir	 les	 communautés	 de	 poissons	 et	 de	 macroinvertébrés	 (Crook	 and	

Robertson,	1999;	Zika	and	Peter,	2002).	La	brande	(bruyère	tressée)	en	tant	que	substrat	

de	reproduction	s’est	avérée	efficace	pour	le	Sandre	(Sander	lucioperca)	s		mais	aussi	pour	

la	perche	et	le	gardon	(Nash	et	al.,	1999).		

	
s	https://www.peche-landes.com/suivi-de-la-reproduction-des-especes-brochet-et-sandre-dans-les-landes/	



[182]	

	

	

Dans	notre	étude,	les	échantillonnages	par	observations	visuelles	ont	permis	de	mettre	

en	évidence	que	les	rares	débris	ligneux	(par	ex.	souches,	arbres	immergés,	bois	flotté)	

présents	dans	la	zone	littorale	de	la	retenue	de	Serre-Ponçon,	disponibles	en	particulier	

lorsque	le	niveau	d’eau	était	élevé,	étaient	particulièrement	attractifs	pour	les	poissons	

(Fig.	1).	En	mai	2021,	de	nombreuses	pontes	de	Perches	enroulées	autour	de	ces	substrats	

ont	été	observées	(Fig.	2).	Dans	 les	FLOLIZs,	 les	débris	 ligneux	d’origine	exogène,	sont	

apportés	par	les	vagues	et	le	vent	et	bloqués	contre	les	structures	ou	parfois	à	l’intérieur	

(Fig.	 3).	 Bien	 qu’en	 faible	 quantité,	 ces	 débris	 ligneux	 complexifient	 l’habitat	 des	

structures.	Par	conséquent,	l’installation	de	ce	type	d’habitat	dans	les	structures	finales	

serait	largement	envisageable	;	qui	plus	est,	il	est	durable,	ne	nécessite	pas	d’entretien	et	

peut	être	récupéré	 localement	dans	 le	milieu.	En	outre,	des	 tests	sont	actuellement	en	

cours	sur	l’efficacité	de	Biohuts®	remplis	de	bois	à	l’intérieur	(Thèse	de	M.	GIMENEZ,	in	

prep).	

	

 
Figure	1	:	Photographie	d’un	banc	d’Ablettes	observé	dans	un	amas	de	branches	

immergées	dans	la	zone	littorale	d’une	baie	témoin.		
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Figure	2	:	Photographie	de	rubans	d’œufs	de	Perche	(Perca	fluviatilis)	pondus	sur	des	

branchages	dans	la	zone	littorale	de	baies.	

	

 
Figure 3	:	Photographie	d’une	branche	apportée	par	les	vagues	à	l’intérieur	d’une	FLOLIZ. 

	

• Végétation		

	

La	croissance	des	hélophytes	sur	 les	structures	flottantes	est	très	bonne	malgré	des	

conditions	 climatiques	 hivernales	 rudes.	 Leur	 origine	 locale	 n’y	 est	 probablement	 pas	

étrangère.	 De	 plus,	 les	 mottes	 d’hélophytes	 permettent	 de	 fournir	 des	 zones	 pour	 la	

nidification	de	différentes	espèces	d’oiseaux	(Annexe	1).	Enfin	la	croissance	des	racines	à	

travers	 les	 caissons	 et	 formant	 de	 denses	 touffes	 de	 racines	 contribue	 également	 à	

renforcer	 la	 complexité	 et	 l’attractivité	 des	 structures.	 En	 particulier,	 ces	 racines	

montrent	qu’elles	sont	un	support	privilégié	pour	la	ponte	des	amphibiens	(Annexe	1).	

Par	conséquent,	il	sera	primordial	de	conserver	cette	partie	voire	d’augmenter	sa	surface	

dans	la	structure	finale	mais	aussi	de	faciliter	l’accès	à	cette	zone	pour	la	biodiversité.	
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Concernant	 la	végétation	aquatique,	c’est	 la	première	fois	à	notre	connaissance,	que	

des	essais	de	croissance	de	plantes	aquatiques	sur	une	structure	flottante	sont	réalisés.	

Dans	notre	étude,	deux	types	de	végétation	avec	deux	méthodes	différentes	de	plantations	

ont	été	testés.	La	première	méthode	consistait	à	planter	des	hydrophytes	gazonnantes	ou	

de	petites	tailles	(par	ex.	Characées,	Stuckenia	pectinata,	Myriophyllum	spicatum)	dans	de	

la	laine	de	roche	horticole.	Les	résultats	ont	montré	que	cette	technique	n’est	pas	optimale	

puisqu’il	y	avait	parfois	une	régression	de	la	végétation.	Ces	résultats	peuvent	s’expliquer	

entre	autres	par	le	manque	de	nutriments	dans	l’eau	mais	aussi	par	le	substrat	laine	de	

roche	inadapté	à	ces	hydrophytes.	A	l’inverse,	les	Potamogétons	qui	sont	plantés	dans	des	

bacs	remplis	de	terreau	aquatique,	montrent	une	forte	croissance	avec	une	reprise	rapide	

et	importante	chaque	année.	Nous	allons	conserver	cette	méthode	pour	la	végétalisation	

des	structures	finales,	en	prenant	en	compte	le	fait	qu’elle	peut	ajouter	un	poids	important	

à	 la	structure	et	donc	 impacter	 la	 flottaison.	Enfin,	 les	différentes	espèces	de	potamots	

permettent	d’offrir	une	diversité	intéressante	de	par	leurs	formes	et	leur	phénologie.	Par	

exemple,	 les	 Potamots	 colorés	 poussent	 dès	 le	 début	 du	 printemps	 malgré	 des	

températures	encore	froides	et	sont	encore	présents	jusqu’au	milieu	de	l’automne.	Quant	

aux	Potamots	 luisants,	 leur	développement	 sur	 le	 fond	permet	de	 créer	des	 tapis	 très	

denses	 tandis	 que	 les	 autres	 espèces	 se	 développent	 plutôt	 verticalement.	 Par	

conséquent,	les	herbiers	de	potamots	sont	hétérogènes	avec	à	la	fois	une	forte	densité	au	

ras	du	sol	comme	sur	toute	la	hauteur	d’eau.			

	

• Autres	retours	d’expériences	

	

Depuis	4	ans,	ECOCEAN	est	en	collaboration	avec	la	société	écossaise	Biomatrix®	ce	qui	

a	permis	de	mettre	au	point	et	de	commercialiser	un	nouveau	 type	de	 radeau	 flottant	

végétalisé.	 La	 structure	 de	 base	 est	 composée	 d’éléments	 Biomatrix®	 c’est-à-dire	 de	

flotteurs	en	PEHD	recouvert	d’un	substrat	naturel	en	fibre	de	coco	et	végétalisée	avec	des	

plantes	 hélophytes.	 Cette	 base	 est	 modulable	 aussi	 bien	 en	 taille	 qu’en	 forme	 ce	 qui	

permet	 de	 s’adapter	 facilement	 aux	 contraintes	 locales.	 A	 partir	 de	 cette	 base,	 il	 est	

possible	 d’ajouter	 un	 module	 «	hydrophyte	»	 et/ou	 un	module	 «	Biohut	»	 (Fig	 4)	 afin	

d’apporter	des	habitats	aquatiques	de	différentes	natures	et	donc	de	créer	une	structure	

plus	complexe	et	 fonctionnelle.	Si	ces	structures	sont	plutôt	destinées	à	des	milieux	de	

type	canaux,	bassins	ou	étangs,	elles	peuvent	également	être	adaptées	pour	des	retenues	

marnantes	sans	batillage	important.		

	

En	2019,	EDF	Hydro	Dordogne	a	lancé	le	projet	FISH	sur	la	retenue	de	Chastang,	visant	

à	concevoir	un	prototype	de	frayère	flottante	végétalisée.	Le	prototype	est	composé	de	

deux	rangées	de	flotteurs	sur	lesquelles	repose	une	structure	métallique	(Fig	5).	Celle-ci	

est	aménagée	de	caillebottis	sur	lesquels	il	est	possible	de	circuler.	La	structure	encadre	

deux	paniers	d’hélophytes	de	6	m²	devant	être	descendus	manuellement	à	la	verticale	à	

l’aide	d’un	treuil	et	d’une	poulie	afin	d’immerger	les	plantes	à	la	bonne	période.	Par	contre,	

l’avantage	de	cette	structure	réside	dans	son	autonomie	énergétique	(panneau	solaire)	

mais	 surtout	 dans	 la	 conception	 de	 ses	 amarres	 qui	 permettent	 également	 l’ajout	 de	

modules	supplémentaires.	Les	amarres	consistent	en	un	câble	en	acier	tendu,	de	12	mm	

de	diamètre,	traversant	l’anse	dans	sa	largeur	(environ	200	m)	qui	a	été	ancré	de	part	et	

d’autre	dans	la	paroi	rocheuse	(Fig	6).	Il	soutient	4	câbles	verticaux	en	acier,	de	8	mm	de	

diamètre,	 lestés	 au	 fond	du	 lac.	 La	plateforme	expérimentale	 flottante	 est	 accrochée	 à	

deux	de	ces	câbles,	le	long	desquels	elle	coulisse	verticalement	au	gré	des	variations	de	

niveau	d’eau.	Ce	prototype	fait	actuellement	42m²	(composé	de	2	modules	EDF)	mais	avec	

une	 surface	 utile	 de	 seulement	 24m².	 En	 2020,	 ECOCEAN	 y	 a	 ajouté	 un	 module	

Biomatrix®/ECOCEAN	de	29m²	(Fig	7)	ce	qui	permettait	à	la	fois	d’augmenter	la	surface	
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utile	 du	 prototype	 EDF,	 mais	 aussi	 de	 tester	 ce	 type	 de	 structure	 dans	 un	 contexte	

marnant.	

	

	
Figure	4	:	Conception	des	structures	flottantes	Biomatrix®	/	ECOCEAN	

 

	
Figure	5	:	Photographie	de	la	frayère	flottante	d’EDF	(Projet	FISH)	sur	le	réservoir	de	

Chastang.	©A.	MASTON,	2019	(EDF)	

	
Figure	6	:	Illustration	schématique	du	système	d’ancrage	de	la	frayère	flottante	d’EDF.	

©A.	MASTON,	2019	(EDF)	
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Figure	7	:	Modélisation	3D	de	la	structure	flottante	conçu	par	ECOCEAN	sur	le	lac	de	

Chastang.	©ECOCEAN	
	

5.  Esquisse de la conception finale 
	
Dans	le	cadre	du	développement	d’une	technologie	et	quel	que	soit	le	domaine,	l’échelle	

TRL	(Technology	readiness	level)	a	été	mise	en	place	afin	d’évaluer	le	degré	de	maturité	

depuis	 l’Observation	 du	 principe	 de	 base	 (TRL1)	 jusqu’à	 l’Application	 réelle	 de	 la	

technologie	sous	sa	 forme	finale	(TRL9)	(Fig	8).	Ainsi,	 le	projet	UROS	est	actuellement	

dans	la	phase	de	«	Démonstration	d’un	prototype	dans	un	environnement	opérationnel	

»	(TRL7).		Par	conséquent,	la	conception	de	l’architecture	finale	et	le	déploiement	de	tests	

de	 la	FLOLIZ	 finale	permettront	de	 finaliser	 le	processus	de	maturation	 technologique	

(TRL8)	et	d’intensifier	l’étape	de	commercialisation	(TRL9).	

	

	
Figure	8	:	Schéma	de	l’échelle	d’évaluation	du	degré	de	maturation	technologique	

d’un	procédé	(TRL).	Source	:	DGA,	2009	

	

En	s’appuyant	sur	les	résultats	des	travaux	de	la	thèse	et	sur	les	retours	d’expériences	

des	 autres	 projets,	 nous	 avons	 pu	 commencer	 à	 dessiner	 l’architecture	 finale	 des	

structures	(Fig	9A,	Fig	9B).	Le	principal	objectif	est	de	conserver	l’aspect	d’une	île	flottante	

végétalisée	 tout	 en	 apportant	 un	 maximum	 d’habitats	 terrestres	 et	 aquatiques.	 La	

structure	serait	donc	un	module	de	10m	x	10m	(soit	100m²)	comportant	à	 la	 fois	des	
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zones	 complètement	 terrestres,	 des	 zones	 palustres	 avec	 hélophytes	 et	 des	 étages	

subaquatiques	végétalisés.	Pour	réaliser	cette	structure,	nous	nous	sommes	appuyés	sur	

le	savoir-faire	d’OCERGY	(concepteur	notamment	de	flotteurs	pour	éoliennes	en	mer)	afin	

de	 concevoir	 une	 structure	 de	 base	 entièrement	 composée	 de	 flotteurs	 en	 acier	 ou	

aluminium	 c.à.d.	 des	 matériaux	 100%	 recyclables	 et	 non	 impactant	 pour	 le	 milieu.	

L’inconvénient	serait	le	poids	de	la	structure	qui	a	été	estimé	à	près	de	10	tonnes	(avec	

l’aluminium).	Cependant,	sa	robustesse,	sa	durabilité	(estimée	à	plus	de	20	ans	en	eau	

douce)	et	sa	capacité	importante	de	flottaison	en	font	des	atouts	majeurs.	L’assemblage	

des	 flotteurs	 s’articule	 autour	 de	 seulement	 3	 pièces	 standards	 différentes	 (L-I-T)	

connectées	 entre	 elles	 par	 des	 brides	 boulonnées	 (Fig	 9C).	 Les	 zones	 terrestres	

végétalisées	seront	constituées	de	jardinières	en	bois	percées	facilitant	l’écoulement	de	

l’eau,	 tandis	 que	 les	 zones	 à	 hélophytes	 seront	 constituées	 de	 panier	 en	 élément	

Biomatrix®.	 La	 structure	 serait	 équipée	 au	minimum	 de	 8	 jardinières	 en	 bois	 et	 de	 8	

paniers	à	hélophytes	d’environ	1m²	soit	une	surface	totale	de	16m²	(16%	de	la	surface	

totale	de	la	structure)	(Fig	9A).	Le	nombre	de	jardinières	ou	de	paniers	pourra	être	bien	

plus	 important	en	 fonction	de	 la	capacité	de	 flottaison	des	structures.	En	comparaison	

avec	les	FLOLIZs	de	cette	étude,	les	66	caissons-jardinières	de	0.15m²	représentent	10m²	

de	zone	à	la	fois	terrestre	et	à	hélophytes	(23%	de	la	surface	totale	de	la	structure).	En	ce	

qui	 concerne	 les	 étages	 subaquatiques,	 ils	 seront	 également	 constitués	 de	 paniers	 en	

éléments	Biomatrix®	(Fig	9A)	qui	pourront	accueillir	tous	les	types	de	substrat,	comme	

du	terreau	aquatique	pour	les	hydrophytes	mais	également	des	substrats	minéraux	(par	

ex.	 sable,	 gravier,	 Misapor®).	 Ces	 3	 éléments	 Biomatrix®	 de	 20m²	 (8m	 x	 2.5m)	

permettront	d’avoir	une	surface	aquatique	totale	de	60m²	soit	25%	de	plus	que	pour	les	

FLOLIZs	de	cette	étude	(48m²).		

	

Enfin,	 les	résultats	de	ces	 travaux	de	 thèse	et	 la	comparaison	avec	quelques	études,	

mettent	en	évidence	que	les	FLOLIZs	pourraient	être	potentiellement	trop	éloignées	de	la	

zone	littorale	et	trop	isolées	pour	être	vraiment	attractive.	Ainsi,	pour	 les	écosystèmes	

lacustres	avec	une	surface	importante	et	une	grande	profondeur	(par	ex.	Serre-Ponçon),	

il	serait	intéressant	d’instaurer	une	continuité	entre	les	structures	flottantes	et	la	berge	

mais	aussi	entre	les	structures	et	le	fond.	Par	exemple,	il	serait	envisageable	d’équiper	les	

amarres	avec	des	habitats	artificiels	(par	ex.	Biohut®)	ou	naturels	(par	ex.	branchages)	

(Fig	 10,	 Fig	 11)	mais	 aussi	 en	 plaçant	 des	 habitats	 artificiels	 fixes	 entre	 deux	 eaux	 à	

proximité	 des	 structures	 flottantes	 (Fig	 12,	 Fig	 13).	 Par	 conséquent,	 cette	 continuité	

horizontale	et	verticale	permettrait	aux	poissons	de	trouver	des	habitats	intermédiaires	

avant	d’arriver	sur	la	structure	flottante.	C’est	en	particulier	intéressant	pour	les	adultes	

en	période	de	reproduction	qui	recherchent	un	habitat	pour	frayer,	pour	les	jeunes	stades	

de	 poissons	 qui	 sont	 soumis	 à	 une	 forte	 prédation	mais	 aussi	 pour	 les	 espèces	 ayant	

besoin	d’un	contact	permanant	avec	un	support.	

	

Pour	conclure,	cette	esquisse	de	structure	finale	en	est	encore	qu’à	l’étape	de	concept,	

et	le	développement	des	premiers	prototypes	nécessitera	un	partenaire	financier	ou	un	

nouveau	projet	de	R&D	(en	cours	de	discussion).	Par	la	suite,	la	standardisation	des	pièces	

permettra	de	faciliter	la	production	en	série	et	de	réduire	à	la	fois	les	couts	de	production	

et	de	conception.	
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Figure	9	:	Esquisse	3D	de	la	conception	finale	des	FLOLIZs.	(A)	Vue	¾	avec	

annotations	;	(B)	Vue	de	profil	;	(C)	Zoom	sur	les	différences	pièces.	©ECOCEAN	
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Figure	10	:	Schéma	illustrant	la	mise	en	place	d’une	continuité	verticale	avec	des	

amarres	de	type	corps	mort.	(A)	En	conditions	de	hautes-eaux	;	(B)	En	conditions	de	

basses-eaux.	

	

	
Figure	11	:	Schéma	illustrant	la	mise	en	place	d’une	continuité	horizontale	avec	des	

amarres	de	type	point	d’ancrage	en	rive.	(A)	En	conditions	de	hautes-eaux	;	(B)	En	

conditions	de	basses-eaux.	
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Figure	12	:	Schéma	illustrant	la	mise	en	place	d’une	continuité	horizontale	avec	des	

amarres	de	type	corps	mort.	(A)	En	conditions	de	hautes-eaux	;	(B)	En	conditions	de	

basses-eaux.	

	

 
	Figure	13	:	Schéma	illustrant	la	mise	en	place	d’une	continuité	verticale	avec	des	

amarres	de	type	point	d’ancrage	en	rive.	(A)	En	conditions	de	hautes-eaux	;	(B)	En	

conditions	de	basses-eaux.	

	

6.  Limites et Conclusion 
	

Si	les	résultats	de	cette	étude	permettent	d’apporter	des	informations	pertinentes	sur	

l’efficacité	des	FLOLIZs	pour	soutenir	la	biodiversité	à	moyen	terme,	il	reste	néanmoins	

encore	beaucoup	de	questions	en	suspens.	Par	exemple,	nous	avons	vu	que	l’attractivité	

des	FLOLIZs	augmente	au	fil	du	temps	mais	nous	ne	connaissons	pas	le	temps	nécessaire	

pour	qu’une	FLOLIZ	atteigne	sa	colonisation	maximale	et	donc	son	efficacité	maximale.	

Pour	répondre	à	cette	question,	des	campagnes	d’échantillonnages	supplémentaires	sont	

d’ores	et	déjà	programmées	pendant	quelques	années	supplémentaires	afin	d’avoir	un	

recul	sur	l’efficacité	des	FLOLIZs	à	moyen-long	terme	mais	aussi	une	idée	de	leur	durée	

de	vie.	De	plus,	nous	n’avons	pas	observé	de	pontes	de	différentes	espèces	(en	particulier	

du	 brochet),	 par	 conséquent,	 nous	 ne	 savons	 pas	 non	 plus	 quelle	 pourrait	 être	 la	

production	 en	 juvéniles	 des	 FLOLIZs	 pour	 les	 différentes	 espèces.	 Enfin,	 une	 question	
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récurrente	nous	était	posée	et	qui	concernait	la	surface	minimale	de	FLOLIZ	à	installer	

pour	 être	 efficace	 par	 rapport	 à	 la	 taille	 du	 plan	 d’eau.	 Cette	 question	 est	 totalement	

légitime	et	nous	sommes	conscients	qu’un	petit	nombre	de	FLOLIZs	ne	pourra	pas	mitiger	

les	effets	du	marnage	à	 l’échelle	d’un	si	grand	écosystème.	A	ce	 jour,	 les	prototypes	de	

FLOLIZs	ont	été	testés	uniquement	dans	ce	seul	site	de	Serre-Ponçon	qui	est	l’une	des	plus	

grandes	retenues	de	France	métropolitaine.	Par	conséquent,	des	études	supplémentaires	

sur	 des	 FLOLIZs	 installées	 dans	 plusieurs	 écosystèmes	 lacustres	 de	 tailles	 différentes	

pourraient	nous	apporter	des	 éléments	de	 réponse,	notamment	dans	des	 systèmes	de	

taille	beaucoup	plus	limitée	pour	espérer	voir	un	impact	à	l’échelle	de	la	communauté	du	

système	et	y	soutenir	la	biodiversité.	Cependant,	l’installation	de	ce	type	de	structure	a	un	

coût	 important	 (Tab.	 1)	 donc	 cela	 nécessitera	 des	 aides	 financières	 nationales	 ou	

européennes	afin	de	pouvoir	multiplier	les	études	sur	les	FLOLIZs.		

	

Tableau	1	:	Synthèse	des	coûts	de	différentes	structures	flottantes.	

	

Type	de	
structure	

Coût	(hors	
amarres)	

Surface	
totale	

Surface	
aquatique	utile	

Durée	de	
vie	estimée	

Prototype	

actuel	de	

FLOLIZ	

25k€	

(~	500€/m²)	
70m²	 48m²	 6-8	ans	

Prototype	final	

de	FLOLIZ	

(aluminium)	

150k€	

(~	1500€/m²)	
100m²	 60m²	 >20	ans	

Biomatrix®	
28k€	

(~	700€/m²)	
40m²	

Selon	

configuration	et	

module	

10	ans	

Prototype	

EDF	

75k€	

(~	3125€/m²)	
42m²	 24m²	 Inconnu	

	

Enfin,	l’installation	d’îles	flottantes	végétalisées	n’est	pas	réservée	exclusivement	aux	

réservoirs	marnants.	Ces	structures	pourraient	trouver	un	intérêt	majeur	pour	favoriser	

la	 biodiversité	 des	 lacs	 artificiels	 ou	 artificialisés	 qui	 sont	 fortement	 impactés	 par	 la	

dégradation	 des	 habitats	 littoraux	 suite	 à	 des	 aménagements	 rivulaires.	 Enfin,	 ces	

structures	flottantes	pourraient	également	être	une	mesure	de	soutien	de	la	biodiversité	

comme	 habitat	 provisoire	 et	 alternatif	 pendant	 la	 durée	 des	 travaux	 d’un	 projet	

d’aménagement.	Dans	tous	les	cas,	les	structures	flottantes	artificielles	restent	à	ce	jour	

une	solution	prometteuse	dans	l’atténuation	des	impacts	anthropiques	sur	la	biodiversité	

aquatique	et	terrestre.	

	

7.  Valorisation du projet UROS 
	

Durant	ces	travaux	de	thèse,	 les	résultats	sur	les	macroinvertébrés	ont	été	valorisés	

par	 un	 article	 scientifique	 dans	 la	 revue	 Ecological	 Engineering,	 un	 autre	 est	 en	

préparation	 sur	 les	 résultats	 du	 compartiment	 piscicole	 et	 un	 dernier	 synthétisant	 la	

totalité	des	résultats	est	en	prévision	(Annexe	8).	De	nombreuses	communications	ont	été	

effectuées	dans	des	séminaires,	groupes	de	travail	ou	conférences	internationales	mais	

aussi	 dans	 la	 presse	 papier,	 à	 la	 télévision	 ou	 sur	 des	 plateformes	 de	 vidéos	 en	 ligne	

(Annexe	8).	Enfin,	il	faut	noter	que	le	projet	UROS	a	été	récompensé	par	le	prix	EDF	Pulse	

PACA	 en	 septembre	2021	dans	 la	 catégorie	 «	Biodiversité	 et	 protection	de	 la	 nature	»	

(Annexe	8,	Fig	A8-1).	
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Annexe	1	–	Fréquentation	des	FLOLIZs	par	la	faune	terrestre	et	amphibie	
	
La	faune	terrestre	et	amphibie	n’a	pas	été	suivie	selon	un	protocole	scientifique,	mais	nous	
l’avons	recensée	avec	attention	à	chaque	mission	de	terrain.	Par	exemple,	toutes	les	traces	
(fèces,	plumes,	coquilles	d’œufs,	restes	de	nourriture…)	de	leur	passage	sur	les	FLOLIZs	
mais	aussi	toutes	les	observations	directes	ont	été	recensées	(Fig.	1)		
	

 
Figure	A1-1	:	Photographies	des	indices	laissés	par	la	faune	terrestre	de	leur	

fréquentation	sur	les	FLOLIZs.	(A)	Poisson	partiellement	mangé	;	(B)	Fèces	;	(C)	Coquille	
d’œuf	tombé	dans	l’eau	©Projet	UROS		

	
Ainsi,	 trois	 espèces	 d’oiseaux	 sont	 observées	 fréquemment	 sur	 les	 FLOLIZs,	comme	 la	
Bergeronnette	grise	(Motacilla	alba)	(Fig.	2A),	le	Canard	colvert	(Anas	platyrhynchos)	(Fig.	
2B)	et	le	Goéland	argenté	(Larus	argentatus)	(Fig.	2C).		En	particulier,	toutes	ces	espèces	
ont	 nichés	 dans	 les	 caissons-jardinières	 des	 FLOLIZs,	qu’ils	 avaient	 soigneusement	
transformés	en	nids	(Fig.	3).	Les	goélands	ont	pondu	toutes	 les	années	(2019,	2020	et	
2021)	et	sur	minimum	deux	FLOLIZs	à	chaque	fois.	Afin	de	suivre	la	couvaison,	l’éclosion	
et	la	croissance	des	poussins	de	goéland,	nous	avons	placé	en	2019	une	caméra	timelaps	
à	proximité	du	nid	sur	la	FLOLIZ	3	(Fig.	4).	Pour	la	bergeronnette	grise,	deux	nidifications	
au	printemps	2020	et	2021	sur	 la	FLOLIZ	1	ont	été	recensées.	Enfin,	pour	 les	canards	
colverts,	une	ponte	a	été	vue	au	printemps	2021	sur	la	FLOLIZ	1	et	deux	pontes	sur	la	
FLOLIZ	3	(soit	deux	couples	en	même	temps)	pour	un	total	de	24	œufs	!	Au	total,	40	œufs	
ont	été	pondus	sur	 l’ensemble	des	FLOLIZs	durant	 ces	 trois	années	d’expérimentation	
(Tab.	1).	Une	information	intéressante	est	le	fait	que	tous	les	nids	ont	été	construits	dans	
un	caisson	abrité	du	côté	opposé	au	batillage.		



 
Figure	A1-2	:	Photographies	des	oiseaux	observés	sur	les	FLOLIZs.	(A)	Bergeronnette	
grise	(Motacilla	alba)	sur	une	FLOLIZ	;	(B)	Canard	colvert	(Anas	platyrhynchos)	qui	

s’envolait	d’une	FLOLIZ	;	(C)	Goéland	argenté	(Larus	argentatus)	sur	une	FLOLIZ.	©Projet	
UROS	



 
Figure	A1-3	:	Photographies	des	nids	des	différentes	espèces	d’oiseaux	observés	sur	les	
FLOLIZs.	(A)	et	(B)	Nids	de	goéland	argenté	;	(C)	et	(D)	Nids	de	canard	colvert	;	(E)	Nids	
de	bergeronnette	grise	;	(F)	Oisillons	de	bergeronnette	grise	récemment	éclos.	©Projet	

UROS	

 
Figure	A1-4	:	Suivi	de	la	couvaison	d’un	goéland	argenté	sur	une	FLOLIZ.	(A)	Pose	d’une	
caméra	time	laps	à	proximité	du	nid	;	(B)	Goéland	en	pleine	couvaison	;	(C)	Poussin	

fraîchement	éclos	©Projet	UROS	



Tableau	A1-1	:	Synthèse	des	recensements	des	pontes	d’oiseaux	sur	les	FLOLIZs	entre	
avril	2019	et	juin	2021.	

Station Date Espèce Observation 
FLOLIZ 1 19 avril 2019 Goéland argenté Nid + 1 œuf 

FLOLIZ 2 19 avril 2019 Goéland argenté Nid + 3 œufs 

FLOLIZ 3 19 avril 2019 Goéland argenté Nid + 3 œufs 

FLOLIZ 2 25 mai 2020 Goéland argenté Nid + 2 œufs 

FLOLIZ 1 25 juin 2020 Bergeronnette grise Nid sans œuf 

FLOLIZ 1 05 mai 2021 Canard colvert Nid + 8 œufs 

FLOLIZ 3 05 mai 2021 Canard colvert Nid + 8 œufs 

FLOLIZ 1 25 mai 2021 Bergeronnette grise Nid + 5 œufs 

FLOLIZ 2 25 mai 2021 Goéland argenté Nid + 2 œufs 

FLOLIZ 3 25 mai 2021 Canard colvert Nid + 8 œufs 
	
Nous	avons	également	pu	observer	tous	les	stades	de	crapaud	commun	(Bufo	bufo)	(Fig	
5A	et	5B)	ainsi	que	plusieurs	pontes	en	2021	dans	les	racines	des	hélophytes	de	l’étage	
central	 à	 1m	de	profondeur	d’une	FLOLIZ	 (Fig	5C).	 Il	 est	 intéressant	 de	noter	 que	 les	
racines	 des	 hélophytes	 peuvent	 également	 servir	 de	 support	 pour	 la	 ponte	 des	
amphibiens.	Concernant	les	reptiles,	seul	un	lézard	des	murailles	(Podarcis	muralis)	avait	
établi	son	territoire	et	se	prélassait	en	été	sur	les	caissons	flottants	de	la	FLOLIZ	2	(Fig	6).	
Cet	individu	a	été	observé	durant	deux	années	consécutives	en	2019	et	2020.	
Enfin,	 nous	 avons	 pu	 remarquer	 que	 les	 plantes	 terrestres	 attiraient	 de	 nombreux	
insectes	comme	des	sauterelles	(Fig	7),	des	coléoptères,	mais	aussi	des	abeilles	en	période	
de	floraison.	



 
Figure	A1-5	:	Photographie	des	différents	stades	de	crapaud	commun	(Bufo	bufo)	

observés	dans	les	FLOLIZs.	(A)	Adulte	dans	un	caisson	d’une	FLOLIZ	;	(B)	Juvénile	dans	
un	caisson	d’une	FLOLIZ	;	(C)	Pontes	observées	dans	les	racines	des	hélophytes.	©Projet	

UROS	

 
Figure	A1-6	:	Photographie	d’un	lézard	des	murailles	(Podarcis	muralis)	sur	la	partie	

terrestre	de	la	FLOLIZ	2.	©Projet	UROS	



 
Figure	A1-7	:	Photographie	d’une	grande	sauterelle	verte	(Tettigonia	viridissima)	sur	un	

hélophyte	de	la	FLOLIZ	1.	©Projet	UROS	
Conclusion  
 
	Ces	observations	sont	 la	preuve	que	 la	partie	 terrestre	des	FLOLIZs	avec	 les	caissons-
jardinières	 est	 attractive	 et	 fonctionnelle	 pour	 la	 biodiversité	 terrestre	 et	 amphibie	
puisque	nous	avons	pu	recenser	plusieurs	pontes	de	différentes	espèces	d’oiseaux,	des	
pontes	 d’amphibien	 et	 la	 présence	 d’insectes	 et	 de	 reptile.	 Malgré	 la	 présence	 et	 la	
nidification	 d’anatidés	 dont	 le	 régime	 alimentaire	 est	 en	 parti	 constitué	 de	 plantes	
aquatiques,	aucune	prédation	des	herbiers	dans	les	FLOLIZs	n’a	été	observée.



Annexe	2	–	  Suivi	de	la	végétation	des	Radeaux	flottants	UROS	sur	le	lac	de	
Serre-Ponçon.	Année	2020	(voir	page	suivante)
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1. Contexte du suivi de végétalisation des radeaux UROS 
 
En fin d’été 2018, la végétation aquatique a été transplantée dans deux compartiments de 
niveau -50cm de chacun des trois radeaux (Abdulhak et. al. 2018). Il s’agissait essentiellement 
de plants de Myriophyllum spicatum provenant du plan d’eau de Saint-Bonnet-en-Champsaur 
(05) mis en culture sur laine de roche hydroponique, auxquels se sont rajoutés, en grande 
partie spontanément, des Characées et des Stuckenia pectinata. 2x18 biohuts ont été déposés 
par radeau soit 108 biohuts au total. Les suivis à l’année n+1 ont été réalisés le 08/02/2019, le 
18/06/2019 et le 25/09/2019 par un simple suivi visuel et photographique (Abdulhak et al. 
2019). Les premiers résultats permettaient de conclure à une regression annuelle du couvert 
végétal comprise entre -50% et -90% selon les compartiments et les radeaux, même si les 
Characées et Stuckenia pectinata se sont développés localement sur certains biohuts. Ces 
résultats peu encourageant confirmaient l’inadaptation du support et du substrat. En effet, 
en dépit des multiples expérimentations, les myriophylles et les potamots mis en culture en 
biohuts sur de la laine de roche hydroponique ne se sont pas développés. Il a donc été décidé 
de s’affranchir des cages ‘biohuts’ et de la laine de roche pour revenir à des techniques 
traditionnelles de culture en pot. 
A l’automne 2019 nous avons reconstitué un stock de Potamots : 

 Récolte de Potamogeton coloratus implantés dans les bassins de culture du CBNA 
(origine Les ramières -26) 

 Récolte de Potamogeton lucens implantés dans les bassins de culture du CBNA 
(origine Saint-Bonnet) 

 Commande de Potamogeton lucens et Potamogeton nodosus auprès de P. Walker, 
pépinière spécialisée dans les plantes de zones humides 

 
Les récoltes du CBNA ont été mises en culture en bacs avec bulleurs à 20°C et 12h lumière 
dans l’attente de la mise en pot et de la transplantation sur les radeaux. Puis l’ensemble du 
stock a été mis en culture en pot le 02/12/2019 par l’équipe du CBNA et Ecocean selon les 
modalités suivantes définies par Quentin Salmon (INRAE-OFB-ECOCEAN) : 

 36 bacs en plastique 

 Terreau aquatique 

 Billes d’argile 

 pouzzolane 

 Répartition des bacs : 
o 2x 9 bacs Potamogeton lucens (provenance CBNA+Pépinière Walker)  
o 9 P. coloratus (provenance CBNA)  
o 9 P. nodosus (provenance Pépinière Walker)  
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Photo 1 : Récoltes complémentaires de Potamogeton nodosus et Potamogeton lucens sur le site de culture du 

CBNA et mise en pot le 02/02/2019. Photo. S. Abdulhak-CBNA, Q. Salmon-Ecocean-INRAE-OFB 

 

2. Suivi de la végétalisation pour l’année 2020 
 

2.1. Méthode de suivi 
 
L’objectif est de réaliser un suivi de la reprise de végétation sur le radeau principalement au 
niveau aquatique. Classiquement en termes de suivi de végétalisation, il s’agit d’appréhender 
l’évolution de la composition floristique et de la biomasse, en mesurant les fréquences des 
taxons et leur abondance relative à travers la hauteur de végétation et le recouvrement de 
végétation. La méthode employée est la suivante : 
Au niveau du suivi de la végétation aquatique : 

- Relevé des taxons de chaque biohut/bacs de chaque compartiment : 
Présence/absence par biohut/bac. Relevé effectué par observation directe 
subaquatique. 

- Relevé de la hauteur moyenne et de la hauteur maximale de végétation (tous taxons 
confondus) de chaque biohut/bac. Relevé effectué au mètre pliable, par observation 
directe subaquatique. Hauteur exprimée en centimètres. Les hauteurs de végétation 
ont été réalisées selon la méthode de Pérez-Harguindeguy N. et al. 2013, p.175 : « La 
hauteur de la plante est la plus courte distance entre les parties supérieures du sol et 
les principaux tissus photosynthétiques (en excluant l’inflorescence) d’une plante et du 
niveau du sol. Elle s’exprime en mètres. La hauteur de la plante, ou hauteur maximale 
(Hmax), est la taille maximale qu'un individu mature typique d'une espèce atteint dans 
un habitat donné. Hmax est associé à la forme de croissance, à la position de l'espèce 
dans le gradient vertical de lumière de la végétation, à la vigueur compétitive, la taille 
de la reproduction, la fécondité de la plante entière, la durée de vie potentielle et si une 
espèce est capable d'établir et d'atteindre une taille de reproduction entre deux 
événements de perturbation (comme par exemple un incendie, une tempête, un labour, 
un pâturage). » Dans notre cas nous exprimons la hauteur en centimètres. 
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- Estimation du recouvrement de chaque taxon. Recouvrement estimé visuellement, 
exprimé en %, par observation directe subaquatique. 

Au niveau du suivi des racines de végétation terrestre : 
- Suivi photographique de l’évolution des racines. Photos prise latéralement depuis 

l’intérieur des trois compartiments. Seule la rangée interne des bacs est suivie pour 
chaque compartiment. Pas de données quantitatives pour le moment, à définir si 
nécessaire. 

Au niveau de la végétation terrestre : 
- Suivi photographique de la partie aérienne des radeaux 
- Estimation du pourcentage d’occupation des principaux taxons dans les bacs 

 
Les suivis ont été effectués le 06/07/2020 dans des conditions optimales : temps clair et 
ensoleillé, eau peu agitée. Nous avons fait le choix de réaliser le suivi avant le stade de 
développement des tiges fructifères, ce qui nous a permis de mesurer convenablement le 
recouvrement et la hauteur des plantes notamment pour les potamots. Pour les trois espèces 
de potamots des radeaux, la hauteur des tiges fructifères à leur complet développement 
atteint la surface de l’eau, cette mesure n’aurait donc pas été pertinente. De plus l’estimation 
des recouvrements aurait été difficile à réaliser dans les herbiers de potamots fructifiés, à 
cause des tiges et des feuilles flottantes qui s’étalent en surface. 
Il conviendra cependant de réaliser un passage en fin d’été- début d’automne pour apprécier 
la proportion de pieds fructifères de potamots. Il s’agira évidemment de réaliser les suivis 2021 
dans les mêmes conditions et à la même période pour obtenir des résultats comparables. 
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Figure 1 : représentation graphique synthétique de la composition, du recouvrement de végétation 
et des hauteurs de végétation sur les trois radeaux UROS : Roussillon, Lionets, Ubaye 

2.2. Résultats 

2.2.1. Suivi des plantes aquatiques 
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Figure 2 : Pourcentage cumulé des recouvrements, hauteurs moyennes et hauteurs maximales de 
végétation  sur les trois radeaux : Roussillon, Lionets, Ubaye 

Les trois compartiments sont représentés pour chaque radeau: les deux extérieurs qui 
contiennent initialement des biohuts avec de la laine de roche et des Myriophyllum 
spicatum/Characées/Stuckenia pectinata ; et le compartiment central qui contient des bacs 
plastiques avec un substrat terreau aquatique + billes d’argile + pouzzolane et des Potamots. 
Les trois compartiments sont représentés pour chacune des cinq variables : 

- Identifiants : Nom du radeau et code unique pour les biohuts/bacs 
- Composition floristique : 

o C= Characées 
o S= Stuckenia pectinata 
o M= Myriophyllum spicatum 
o PL= Potamogeton lucens 
o PC= Potamogeton coloratus 
o PN= Potamogeton nodosus 

- % cum. de recouvrement : est le cumul de recouvrement de chaque taxon par 
biohut/bac. Ainsi, le pourcentage de recouvrement du taxon 1 s’ajoute à celui du taxon 
2 etc…De plus le pourcentage est le taux d’occupation de végétation du Bac/biohut. Si 
la végétation « déborde » de son contenant, le pourcentage de recouvrement peut 
dépasser les 100% pour un taxon. Lorsqu’un biohut/bac a un pourcentage de 
recouvrement supérieur à 100, il peut s’agir d’un taxon qui occupe une surface plus 
large que son contenant, ou d’un cumul de recouvrement de plusieurs taxons.  

- Hauteur moy. : hauteur moyenne de végétation tous taxons confondus par biohut/bac 
- Hauteur max. : hauteur maximale de végétation enregistrée par biohut/bac 

 
Les recouvrements cumulés de végétation et les hauteurs moyennes rendent compte du 
volume de végétation, donc de la biomasse végétale. Rappelons que l’objectif initial de la 
végétalisation vise une biomasse végétale élevée pour reconstituer l’écosystème de la faune 
halieutique. 
Sur les graphiques figure 1, nous observons globalement un plus fort recouvrement cumulé 
de végétation sur le radeau ‘Lionets’. Ceci est dû au fort recouvrement des Characées des 
compartiments ‘-50cm’ qui est 3 à 4 fois supérieur à ceux des radeaux Roussillon et Ubaye.  
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Figure 4 : Pourcentage cumulé des 
recouvrements par taxon sur les trois radeaux. 
Légende : Crec= Characées, Mrec= Myriophylles, 
Srec= Stuckenia pectinata, PLrec= Potamogeton 
lucens, PCrec= Potamogeton coloratus, PNrec= 
Potamogeton nodosus. 

Figure 3 : Moyenne des hauteurs (moyenne et 
maximale) par biohut/bac et par 
compartiment (compartiment central : -1m, 
compartiments extérieurs -50cm).  
Légende : Crec= Characées, Mrec= Myriophylles, 
Srec= Stuckenia pectinata, PLrec= Potamogeton 
lucens, PCrec= Potamogeton coloratus, PNrec= 
Potamogeton nodosus. 

Les compartiments centraux à Potamots du radeau ‘Lionets’ (figure 2) ont un recouvrement 
de végétation supérieur de 20 à 30% à ceux des radeaux Roussillon et Ubaye  (respectivement 
118%, 98% et 83%). 
Les hauteurs moyennes de végétation sont variables du simple au double sur les 
compartimentes extérieurs des radeaux: 3cm pour ‘Roussillon’, 6 cm pour ‘Lionets’, 4 cm pour 
‘Ubaye’. Sur les compartiments centraux, ce sont les Potamots du Radeau Ubaye qui sont les 
plus élevés au 6/07/2020 (31cm de moyenne), suivi de ceux du radeau Lionets (29cm) et 
Roussillon (24cm). 
Les hauteurs maximales sont plus élevées sur le radeau Lionets, suivi de celui de Roussillon et 
Ubaye (figure 3). 
 

 
 
Si l’on s’intéresse plus précisément aux différentes espèces, on observe que la somme des 
recouvrements cumulés est à peu près équivalente sur les trois radeaux, excepté pour les 
Characées (figure 4). En effet le recouvrement des Characées est 3 à 4 fois supérieur sur le 
radeau Lionets que sur les radeaux Ubaye et Roussillon.  
Les espèces qui pèsent le plus en termes de recouvrements sont les Characées, puis les 
Potamogeton lucens. Ce qui est normal puisque les Characées ont finalement colonisé les 
biohuts destinés initialement aux Myriophylles sur les compartiments extérieurs, ce qui 
correspond à 36 biohuts sur 48 biohuts/bacs au total par radeau. 
Les P. lucens occupent 6 bacs sur les 12 bacs destinés aux potamots des compartiments 
centraux. Characées et P. lucens occupent finalement 42 biohuts/bacs sur 48, ce qui se traduit 
dans les graphiques ci-dessous. 
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Photo 1 : Characées bien développés sur laine de 
roche (Radeau Lionets) 

Photo 2 : Characées peu développés sur laine de 
roche (Radeau Roussillon) 

Photo 3 : Stuckenia pectinata et Characées peu 
développés sur laine de roche (Radeau Roussillon) 

Photo 4 : Potamots dans leurs bacs avec terreau 
aquatique, billes d’argile et pouzzolane (Radeau 

Ubaye) 

Photo 5 : Compartiment central à 
Potamots avec bon développement des 
myriophylles et Characées 
(spontanées ?), radeau Lionets. 
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Figure 5 : Moyenne des recouvrements des 
taxons par biohut/bac.  
Légende : Crec= Characées, Mrec= Myriophylles, 
Srec= Stuckenia pectinata, PLrec= Potamogeton 
lucens, PCrec= Potamogeton coloratus, PNrec= 
Potamogeton nodosus. 

Le recouvrement moyen de chaque taxon par biohut et par radeau, permet déterminer les 
espèces qui se développent le plus (figure 5).  
Les développements des taxons sont variables en fonction des radeaux, notamment pour les 
Characées, les Myriophylles et les P. nodosus, avec des recouvrements au moins 2 fois 
supérieurs en surface sur le radeau Lionets par rapport aux deux autres. 
Sur les trois radeaux, l’espèce qui se développe le plus est Potamogeton lucens, avec des 
recouvrements quasiment identiques sur les 3 radeaux. 
Les Myriophylles ont presque totalement disparu des compartiments extérieurs (sauf sur le 
radeau ‘Ubaye’). Elles ne sont présentes dans les compartiments centraux de Roussillon et 
Lionets. P. coloratus et P. nodosus se développent beaucoup moins bien que P. lucens. 
 
 

 
 
 

2.2.2. Suivi des plantes terrestres et leurs racines 
 
La partie émergée de la végétation terrestre a été suivi très simplement en relevant le taux 
d’occupation des bacs plastiques par les espèces dominantes. Les espèces dominantes sur les 
radeaux sont les suivantes : 

- Phalaris arundinacea (Baldingère) : 25% 
- Calamagrostis spp. (Calamagrostides : C. epigejos, C. pseudophragmites) : 25% 
- Phragmites austalis (Phragmite ou Roseau) :20% 
- Juncus spp. (Les Joncs : J. alpinoarticulatus subsp. fuscoater, J. alpinoarticulatus subsp. 

alpinoarticulatus, Juncus articulatus) : 20% 
- Carex elata (Laîche élevée) : <10% 
- Salix spp. (Les Saules : Salix alba, S. purpurea S. elagnos ou S. triandra) : <10% 
- Agrostis stolonifera (Agrostide stolonifère) : <10% 

Les espèces dominantes par radeau sont les suivantes (photo 6,7,8) : 
- ‘Roussillon’ est occupé majoritairement par les Phalaris arundinacea (Baldingère), avec 

70% d’occupation (photo 6, 10) 
- ‘Lionets’ a une occupation équilibrée en espèces : Calamagrostis spp. (23%), Salix spp. 

(19%), Carex elata (12%) (photo 7). 
- ‘Ubaye’ est dominé par les Phragmites australis (47% d’occupation) et les 

Calamagrostis spp. (47%) (photo 8). 
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Photo 6 : Radeau 
‘Roussillon’, dominé par 
Phalaris arundinacea 
(Baldingère). 

Photo 7 : Radeau ‘Lionets’, 
dominé par les 
Calamagrostides, les Salix 
spp, Carex elata 

Photo 8: Radeau ‘Ubaye’, 
dominé par les 
Calamagrostides et les 
Phragmites 
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La composition en espèces terrestres impacte directement le volume racinaire qui se 
développe sous le radeau et donc les capacités d’accueil du milieu. Ci-dessous quelques 
exemples de développements racinaires sur les radeaux. On note que les Carex elata, et 
Phalaris arundinacea développent des racines à chevelu racinaire abondant (photo 9A et 9B). 
C’est aussi les cas pour les Calamagrostides et dans une moindre mesure les Phragmites. Les 
racines de Saules et de Prêles présentent un volume racinaire moins conséquent du fait d’une 
moindre densité de chevelu racinaire (Photo 9C et 9D). C’est aussi le cas des Juncus spp. (les 
joncs). 
 

 

 
 
 
 
Les hélophytes du radeau, particulièrement les graminées aquatiques, ont un développement 
racinaire conforme à nos objectifs : de longues racines au chevelu racinaire dense, et donc un 
volume racinaire conséquent. Nous proposons ci-après d’en faire le suivi par simple 
estimation grâce à un suivi photographique. Seules les rangées internes des trois 
compartiments de chaque radeau ont été photographiées (planches photo 11,12,13). Il nous 
parait compliqué d’extraire des valeurs quantitatives de hauteur moyenne et de 
recouvrement d’après ces photos. Cependant visuellement nous estimons que la quantité de 
racines est plus abondante sur le radeau Lionets puis sur celui de Roussillon. Le radeau Ubaye 
semble bien moins fourni. Les explications viennent de la composition floristique puisque 
Lionets est majoritairement composé de Calamagrostis et Carex (qui produisent de longues 
racines denses), Roussillon (photo 11) est principalement couvert par des Phalaris 
arundinacea (les Baldingères aux racines moins longues mais denses aussi), alors que ce sont 

Photo 9: Racines de quatre espèces : A : Carex elata (Laîche élevée), B : Phalaris arundinacea 
(Baldingère), C : Salix spp., D : Equisetum ramosissimum (prêle) 

A B

  A 

C

  A 

D

  A 
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les Phragmites (au racines moins denses) qui dominent pour moitié le radeau Ubaye. Les 
racines les plus longues et les plus denses sur la planche photo 13 du radeau Ubaye 
correspondent aux Calamagrostides. 
Rappelons que les bacs qui contiennent la végétation terrestre ont été percés sur le fond pour 
permettre aux racines de se développer dans l’eau. Il est possible que certaines espèces 
nécessitent des orifices plus larges pour déployer leurs racines. Par exemple Phragmites 
australis qui produit des stolons de plusieurs mètres en plus des racines. 
 
 

 
 
 
 
  

Photo 10: Végétation terrestre du radeau ‘Roussillon’, riche en 
Baldingère (Phalaris arundinacea), au 06/07/2020 
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ROUSSILLON - compartiment extérieur 

Planche photo 11 : 
ROUSSILLON - compartiment extérieur 

ROUSSILLON - compartiment central 

ROUSSILLON - compartiment extérieur -Mat 
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Planche photo 12 
LIONETS - compartiment extérieur 

LIONETS - compartiment central 

LIONETS - compartiment extérieur -Mat 
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Planche photo 13 
UBAYE - compartiment extérieur 

UBAYE - compartiment central 

UBAYE - compartiment extérieur - Mat 
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2.3. Conclusions 
 
Les observations de cette année confirment ce qui avait été relevé en 2019 : 

- Une disparition quasi-complète des Myriophylles dans les compartiments extérieurs (-
50cm) des radeaux. Seuls deux biohuts du radeau Ubaye en contiennent encore. 

- Un développement progressif des Characées et des Stuckenia pectinata en quantités 
inégales sur trois radeaux. 

- Un développement progressif de la végétation terrestre et de leurs racines.  
- La présence d’algues filamenteuses et de sédiments sur le fond des radeaux, 

notamment sur les biohuts de laine de roche hydroponique. 
 
Les expérimentations de culture de potamots en bacs avec terreau aquatique, billes d’argile 
et pouzzolane montrent des résultats très satisfaisants puisque tous les bacs contiennent une 
végétation qui s’est largement développée. Characées et Myriophylles sont venus 
(spontanément ?) accompagnés les potamots dans les bacs, ce qui a pour effet de reconstituer 
des herbiers à végétation stratifiée (photo 5): Characées –> Myriophylle –> Potamots, ce qui 
correspond exactement à l’objectif qui avait été fixé initialement. 
 
Pour l’année 2021 nous réaliserons le suivi dans les mêmes conditions et la même période afin 
de mesurer la croissance des plantes. 
 

Documentation 
 
 
Abdulhak, S. ; Billard, G. ; Marquis, F. – 2018. Bilan des opérations de récolte, culture et 
végétalisation dans le cadre du programme UROS. Conservatoire botanique national alpin, 
10/2018. 34pp. 

 
Abdulhak, S. ; Billard, G. ; Marquis, F. –  2019.  Bilan des opérations d’étude des hydrophytes et 
de végétalisation dans le cadre du programme UROS – Année 2019. CBNA, 18 pp. 

 
Pérez-Harguindeguy N., Díaz S., Garnier E., Lavorel S., Poorter H., Jaureguiberry P., Bret-Harte 
M. S., Cornwell W. K., Craine J. M., Gurvich D. E., Urcelay C., Veneklaas E. J., Reich P. B., Poorter 
L., Wright I. J., Ray P., Enrico L., Pausas J. G., de Vos A. C., Buchmann N., Funes G., Quétier F., 
Hodgson J. G., Thompson K., Morgan H. D., ter Steege H., van der Heijden M. G. A., Sack L., 
Blonder B., Poschlod P., Vaieretti M. V., Conti G., Staver A. C., Aquino S., Cornelissen J. H. C. – 
2013. New handbook for standardised measurement of plant functional traits worldwide. Australian 
Journal of Botany 61, 167-234. 

 

http://www.cbn-alpin-biblio.fr/ListRecord.htm?list=link&xRecord=19156841157919740239
http://www.cbn-alpin-biblio.fr/ListRecord.htm?list=link&xRecord=19147225157919654079
http://www.cbn-alpin-biblio.fr/ListRecord.htm?list=link&xRecord=19171738157919999109
http://www.cbn-alpin-biblio.fr/ListRecord.htm?list=link&xRecord=19159749280919779210
http://www.cbn-alpin-biblio.fr/ListRecord.htm?list=link&xRecord=19156841157919740239
http://www.cbn-alpin-biblio.fr/ListRecord.htm?list=link&xRecord=19147225157919654079
http://www.cbn-alpin-biblio.fr/ListRecord.htm?list=link&xRecord=19171738157919999109


Annexe	3	–	Suivi	de	la	végétation	des	Radeaux	flottants	UROS	sur	le	lac	de	
Serre-Ponçon.	Année	2021	(voir	page	suivante)



0 
 

Conservatoire 

Botanique 

National 

alpin 
 

 

  

 

 

Sylvain ABDULHAK 

 

 

Suivi de la végétation des Radeaux flottants UROS sur le lac de 

Serre-Ponçon  

Année 2021  

Septembre 2021 

 



1 
 

Table des matières 
 

1. Bilan de la végétalisation des radeaux ............................................................................................ 2 

1.1. Radeau « ROUSSILLON » ......................................................................................................... 2 

1.2. Radeau « LIONNETS » .............................................................................................................. 3 

1.3. Radeau « UBAYE » ................................................................................................................... 4 

2. Evolution de la végétation entre l’année 2020 (n+1) et l’année 2021 (n+2) .................................. 5 

2.1. Recouvrement de végétation .................................................................................................. 5 

2.2. Hauteurs de végétation ........................................................................................................... 6 

2.3. Végétation terrestre ................................................................................................................ 7 

3. Conclusions ...................................................................................................................................... 8 

Documentation ...................................................................................................................................... 11 

 

  



2 
 

1. Bilan de la végétalisation des radeaux 

1.1. Radeau « ROUSSILLON » 
Année 2020 

 

Année 2021 

 

Composition floristique : pas de changement excepté l’apparition de Potamogeton lucens dans le 

compartiment Est. 

Les recouvrements et les hauteurs de végétation sont en hausse dans tous les compartiments. Ceci 

s’explique par un développement des Juncus spp. « forme aquatique » (J. articulatus ou J. 

alpinoarticulatus subsp. fuscoater) dans les compartiments W et E, et par la croissance remarquable 

des hydrophytes dans le compartiment central. 
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1.2. Radeau « LIONNETS » 
Année 2020 

 
Année 2021 

 

Composition floristique : on note le développement ou la reprise de Myriophyllum spicatum dans les 

compartiments E et W, l’apparition et le développement également de Juncus spp. « forme 

aquatique ». Myriophyllum spicatum se développe dans le compartiment central et colonise d’autres 

bacs. Les Characées se sont échappées des bacs et colonisent le fond du compartiment central. 

Les recouvrements et les hauteurs de végétation sont en hausse nette dans le compartiment central 

avec une croissance spectaculaire des hydrophytes, puisque les plantes occupent toute la hauteur 

d’eau et s’étalent en surface. Dans les compartiments E et W on observe une régression des Characées 

au profit des Juncus spp. « forme aquatique », ce qui cause la baisse de la moyenne des recouvrements.   
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1.3. Radeau « UBAYE » 
Année 2020 

 

Année 2021 

 

Composition floristique : peu de changements observés, hormis l’apparition timide de Myriophyllum 

spicatum dans les compartiments E et W. Myriophyllum spicatum se développe dans le compartiment 

central en colonisant d’autres bacs.  

Les recouvrements et les hauteurs de végétation sont en baisse dans les compartiments E et W du fait 

de la régression des Characées au profit des Juncus spp. « forme aquatique ». Cette baisse est 

cependant compensée par l’apparition de Potamogeton lucens dans le compartiment SW. Comme 

pour le radeau « Lionnets », le compartiment central bénéficie d’une véritable colonisation des 

hydrophytes qui occupent tout la hauteur d’eau et s’étalent en surface.   
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2. Evolution de la végétation entre l’année 2020 (n+1) et l’année 

2021 (n+2) 
 

2.1. Recouvrement de végétation 
 

 

Il s’agit d’une estimation visuelle du recouvrement de la végétation, toute strate confondue 

(=recouvrement cumulé), pour chaque cage métallique, par compartiment (compartiment C = Central, 

W = Ouest, E = Est, NE = Nord-Est, SW = Sud-Ouest. Il s’exprime en pourcentage de surface occupée, 

en considérant que 100% correspond à la surface totale d’une cage. 

Le radeau « Roussillon » connait une augmentation du pourcentage de recouvrement cumulé de 

végétation pour tous les compartiments entre l’année 2020 et 2021. Cette hausse est légère dans les 

compartiments marginaux mais est particulièrement marquée dans le compartiment central grâce à 

l’essor des hydrophytes. 

Dans les compartiments marginaux du radeau « Lionnets », on observe une baisse du recouvrement 

cumulé de végétation qui est liée à la régression des Characées. Le compartiment central est 

légèrement plus recouvert en végétation que l’an passé. 

Le radeau Ubaye connait une baisse du recouvrement de végétation dans les compartiments 

marginaux, du fait de la régression des characées. La végétation du compartiment central occupe 

quasiment le double de la surface par rapport à l’année précédente. 
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2.2. Hauteurs de végétation 
 

 

 

Les hauteurs de végétation (en centimètres) sont mesurées au mètre de charpentier depuis la base de 

la végétation dans les bacs ou depuis les cages métalliques. Deux mesures sont effectuées. La première 

concerne la hauteur maximale qui consiste à mesurer la végétation la plus haute par bac/cage et à 

réaliser une moyenne de ces hauteurs maximales par compartiment. La seconde concerne la hauteur 

moyenne de la végétation par bac/cage, elle se réalise par estimation visuelle de la moyenne des 
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hauteurs dans la colonne de végétation, elle est synthétisée en moyenne des moyennes par bac/cage 

par compartiment.   

D’une manière générale les hauteurs moyennes et hauteurs maximales sont corrélées, excepté pour 

les compartiments marginaux où les Juncus spp. se sont substitués aux Characées. Les Juncus spp. 

présentent des tiges fines et dressées, ce qui occasionne une augmentation des valeurs des hauteurs 

maximales et des hauteurs moyennes alors qu’en réalité la biomasse végétale a globalement diminué 

dans les compartiments marginaux des radeaux entre l’année 2020 et l’année 2021.   

Concernant les compartiments centraux qui ont été végétalisés en Potamogeton spp., on observe une 

forte croissance végétale pour tous les radeaux, avec des hauteurs moyennes et maximales qui ont 

augmenté d’un peu plus d’un mètre d’une année à l’autre à la même époque (début Juillet). Ceci révèle 

une maturité des plants de Potamogeton spp. et Myriophyllum spicatum qui sont pour la plupart 

fructifères. Globalement la biomasse végétale dans les compartiments centraux des radeaux a 

considérablement augmenté entre l’année 2020 et l’année 2021. Toutefois, cette évolution est à 

relativiser si l’on considère un décalage phénologique entre 2020 et 2021. D’après les observations 

de fin d’été 2020 (Q. Salmon com. pers. 2020), la végétation des compartiments centraux était bien 

plus développée en fin d’été avec la majorité des tiges qui atteignaient la surface. 

 

2.3. Végétation terrestre 
 

Pour la végétation terrestre, nous n’observons pas de différences majeures entre l’année 2020 et 

l’année 2021, ni en termes de composition floristique, ni en termes de biomasse. Nos observations 

subaquatiques ne révèlent pas de changements majeurs au niveau des racines. 

 

Photo 1 : Radeau Roussillon au 12/07/2021   Photo 2 : Radeau Roussillon au 06/07/2020 
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3. Conclusions 
Le graphique suivant synthétise les taux de croissance mesurés pour les hydrophytes dans les radeaux 

entre l’année 2020 et 2021, pour les variables recouvrement de végétation, hauteur moyenne et 

hauteur maximale.  

 

Table de synthèse des taux de croissance de la végétation. 

Radeau/compartiment Rec. Végét. H. moy H. max 

Roussillon marges 203.5 243 435.5 

Roussillon centre 154 512 337 

Roussillon moyenne 178.75 377.5 386.25 

Lionnets marges 64.5 150.5 273.5 

Lionnets centre 127 479 282 

Lionnets moyenne 95.75 314.75 277.75 

Ubaye marges 91.5 132.5 133 

Ubaye centre 181 460 343 

Ubaye moyenne 136.25 296.25 238 
 

Evolution des recouvrements de végétation 

On observe un taux de croissance négatif (<100%), autrement dit une légère régression de la variable 

recouvrement de végétation pour les compartiments marginaux du radeau « Lionnets », ainsi que pour 

le compartiment NE du radeau « Ubaye ». La baisse du recouvrement de végétation du compartiment 

E du radeau « Lionnets » et du compartiment NE du radeau « Ubaye » s’accompagne également d’une 

baisse de la moyenne des hauteurs de végétation. La diminution de la biomasse dans ces trois 

compartiments s’explique par la régression des Characées entre l’année n+1 et l’année n+2. Cependant 
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on note l’apparition des Myriophyllum spicatum et de Potamogeton lucens dans ces compartiments, 

qui laisse présager une reprise de végétation à court terme. 

Seul le radeau « Roussillon » connaît un taux de croissance positif du recouvrement de végétation 

dans ses compartiments marginaux, avec en moyenne 203% de croissance contre  64% pour 

« Lionnets » et 91% pour « Ubaye ».  

Les compartiments centraux des trois radeaux connaissent un taux de croissance du recouvrement 

positif avec 154% pour « Roussillon », 127% pour « Lionnets » et 181% pour « Ubaye ». 

Hauteurs moyennes et hauteurs maximales 

Concernant les hauteurs moyennes et maximales des compartiments marginaux, le radeau 

« Rousillon » présente le plus fort taux de croissance avec respectivement 243% et 435%, suivi du 

radeau « Lionnets » avec 150% et 273%, puis Ubaye avec 132% et 133%.  

Les taux de croissance des hauteurs moyennes et maximales des compartiments centraux sont les 

plus élevés pour le radeau « Roussillon » avec respectivement 512% et 337%, suivi du radeau 

« Lionnets » avec 479% et 282%, puis du radeau « Ubaye » qui connait des taux croissance équivalents 

avec 460% et 343%. 

Le recouvrement de végétation associé à la hauteur moyenne de végétation est un indicateur indirect 

la biomasse végétale. Pour l’ensemble des compartiments, c’est le radeau « Roussillon » qui présente 

le plus fort taux de croissance de végétation avec 278%, suivis par le radeau « Ubaye » avec 216% et 

le radeau « Lionnets » avec 205%.  

Dans l’ensemble, sans considérer un éventuel biais phénologique, entre l’année 2020 et l’année 2021, 

les valeurs ont triplé pour le radeau « Roussillon » et elles ont doublé pour les radeaux « Ubaye » et 

« Lionnets ». Cette augmentation de biomasse la végétale est particulièrement visible pour les 

compartiments centraux des radeaux. Elle se traduit par une densification de la végétation sur toute 

la hauteur d’eau (env. 150 cm) et par étalement des sommités fructifères des Potamogeton spp. en 

surface (photo 3 et planche photo 4).  

A l’avenir, nous préconisons un suivi photographique annuel de la végétation des compartiments des 

radeaux, associé à un inventaire des espèces à réaliser tous les 3 ans. 

 

 

Photo 3 : densification de la 

végétation dans la colonne 

d’eau du compartiment central 

du radeau « Lionnets », avec 

Potamogeton nodosus à 

gauche, Myriophyllum spicatum 

au centre et Potamogeton 

lucens à droite. 
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Radeau « Roussillon » 

 

Radeau « Lionnets » 

 

Radeau « Ubaye » 

 

Planche photo 4 : Comparaison de la végétation du compartiment central des radeaux entre l’année 2021 (à 

gauche) et l’année 2020 (à droite). La végétation a gagné l’ensemble de la surface de la pièce d’eau notamment 

pour les radeaux « Lionnets » et « Ubaye ». Pour le radeau « Ubaye », les trois espèces de Potamots se 

distinguent aisément sur la photo de 2021, avec en bas une ligne de Potamogeton coloratus, au centre une 

ligne de Potamogeton nodosus, puis en haut deux lignes de Potamogeton lucens. 
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Annexe	 4	 –	 Informations	 supplémentaires	 sur	 la	 caractérisation	 physico-
chimique	des	Baies.	
	
Figure	A4-1	:	Profils	verticaux	de	la	température	(°C),	de	l’oxygène	dissous	(mg/l),	de	la	
conductivité	(µS/cm)	et	du	pH	dans	chaque	Baie	témoin	et	expérimentale	entre	février	

2019	et	juin	2021.	
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Figure	A4-2	:	Variations	temporelles	de	la	saturation	en	oxygène	(%)	à	l’intérieur	et	à	
l’extérieur	de	chaque	FLOLIZ	sur	toute	la	période	d’enregistrement	des	sondes.	(A)	pour	

FLOLIZ	1;	(B)	pour	FLOLIZ	2	;	(C)	pour	FLOLIZ	3.	

 

 

 



Figure	A4-3	:	Profils	verticaux	de	la	chlorophylle	(µg/l)	dans	la	baie	expérimentale	1	
(BE1)	entre	février	2019	et	juin	2021.	(A)	pour	l’année	2019	;	(B)	pour	l’année	2020	;	

(C)	pour	l’année	2021.	



Annexe	 5	 –	 	 Publication Salmon	 et	 al.	 (2022)	«	Floating	 Littoral	 Zone	
(FLOLIZ):	a	solution	to	sustain	macroinvertebrate	communities	in	regulated	
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Floating Littoral Zone (FLOLIZ): A solution to sustain macroinvertebrate 
communities in regulated lakes? 
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b Univ Lyon, Université Claude Bernard Lyon 1, CNRS, ENTPE, UMR 5023 LEHNA, F-69622, Villeurbanne, France 
c Pole R&D ECLA, France 
d INRAE, Aix Marseille Univ, RECOVER, 3275 Route Cézanne, 13100 Aix-en-Provence, France 
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A B S T R A C T   

Artificial water-level fluctuations (WLF) seriously threaten the biodiversity and functioning of littoral zones in 
lake ecosystems. The use of artificial floating islands (AFI) to compensate for the deleterious effects of WLF on 
littoral habitats has been of increasing interest to environmental managers. Yet, the ecological efficiency of this 
solution is still very poorly documented. AFI are usually designed as simple vegetated floating mats. In this study, 
we designed an artificial Floating Littoral Zone (FLOLIZ), which mimics a natural littoral zone composed of a 
terrestrial section vegetated with helophytes and several underwater levels containing soil and hydrophytes. 
Next, we aimed to assess the effectiveness of FLOLIZ in supporting macroinvertebrate communities. Three 
FLOLIZs were installed in three bays of a French hydroelectric reservoir marked by high WLF. Taxonomic and 
functional metrics of macroinvertebrate communities in the three FLOLIZs were compared with control littoral 
stations over four seasons of one year. The cumulated abundance, taxonomic richness and diversity were 
significantly higher in the FLOLIZs than in the control littoral stations, particularly when water level rose 
abruptly (i.e., in spring) and during the post-drawdown season (i.e., in summer). Functional profiles of macro
invertebrate communities significantly differed between FLOLIZs and control littoral stations. More specifically, 
communities in littoral control stations were dominated by highly mobile and resistant taxa (e.g., Beetles, Bugs, 
Chironomids), while communities in the FLOLIZs were dominated by less mobile species with longer life cycles 
(e.g., Hydra sp., Oligochaeta). These findings show that FLOLIZs were more successfully colonized by original, 
diversified, and abundant macroinvertebrate communities with respect to littoral control stations. These pre
liminary results suggest that FLOLIZs could provide suitable, biogenic habitats for macroinvertebrates in res
ervoirs exhibiting high WLF. Longer term monitoring, including of other compartments than macroinvertebrates 
(e.g., fish), could provide additional evidence that FLOLIZs mitigate the deleterious effects of high WLF on 
aquatic biodiversity.   

1. Introduction 

Littoral zones of lakes typically support a mosaic of habitats (e.g 
macrophyte, sediment type, coarse woody debris) (Czarnecka, 2016; 
Schmieder, 2004) and various abiotic conditions due to interactions 
between air and water interfaces (Pusey and Arthington, 2003). These 
heterogeneous conditions favor a great biodiversity of micro- and 
macro-organisms (Schmieder, 2004) that depend on the littoral zone for 
their life cycles, whether occasionally (e.g. for breeding, nursery) 

(Woodford and Meyer, 2003) or permanently (e.g. feeding, avoiding 
predation) (Winfield, 2004). For example, macroinvertebrates feed 
largely on epiphytic algae and decayed macrophytes in the littoral zone 
(James et al., 2000). 

Around the world, littoral zone of lakes are strongly impacted by 
multiple forms of anthropogenic pressure (Otiang’a-Owiti and Oswe, 
2007; Schmieder, 2004; Schnaiberg et al., 2002). In particular, natural 
water-level fluctuations (WLF) are dominant forces that control the 
functioning of lacustrine ecosystems (Poff et al., 1997; Wolcox and 
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Meeker, 1992). Yet, the use of water for hydropower, agriculture, in
dustry, domestic needs, and flood control leads to high WLF, notably in 
reservoirs, that are very different (i.e., often much higher and more 
frequent) than natural fluctuations (Rosenberg et al., 2000). These 
artificial WLFs increase the erosion of banks (Hellsten, 1997; Hirsch 
et al., 2017) which results in the degradation of littoral habitats (Evti
mova and Donohue, 2016; Furey et al., 2004) and changes lake 
morphometry (Furey et al., 2004; Hofmann et al., 2008). WLFs also 
modify abiotic features including the dissolved oxygen, temperature, 
and nutrients dynamics (Cott et al., 2008; Leira and Cantonati, 2008; 
Potter et al., 1982) and primary production (Thompson and Ryder, 
2008). All littoral communities are impacted, and particularly macro
invertebrates (Baumgärtner, 2008; Brauns et al., 2008; Lemes da Silva 
and Petrucio, 2018), due to the loss or alteration of habitats (Brauns 
et al., 2008; Lemes da Silva and Petrucio, 2018). Additionally, macro
invertebrates living in the supra/mediolittoral zone are directly affected 
by WLF that expose shorelines to desiccation and freezing (Hellsten, 
1997). 

Macroinvertebrates play a key role in the functioning of aquatic 
ecosystems (Munn and Brusven, 1991; Solimini et al., 2006). Their 
population densities are the highest in the littoral zone of lakes and 
reservoirs (Klimaszyk and Heymann, 2010) and the composition of their 
communities is closely linked to habitat characteristics (Collier et al., 
1998; Tolonen et al., 2001). For this reason, biotic indicators based on 
macroinvertebrates’ taxonomic and functional composition are 
commonly used to assess the quality of aquatic ecosystems (Mondy 
et al., 2012; Verneaux et al., 2004) and are implemented into national 
biomonitoring schemes (Hering et al., 2004; Miler et al., 2013; Rossaro 
et al., 2007). Many studies have investigated the effects of WLF on 
macroinvertebrate communities, particularly in reservoirs, and have 
reported reduced taxa richness, abundance, and biomass with increased 
WLF (e.g. Aroviita and Hämäläinen, 2008; Haxton and Findlay, 2008; 
Palomäki, 1994). For example, the study of Valdovinos et al. (2007) 
reported a taxa richness 6.8 times higher in an unregulated lake 
compared to a regulated lake in Chile. In addition, WLF affect commu
nity composition by selecting the most opportunistic taxa (Munn and 
Brusven, 1991). 

Environmental managers’ and scientists’ awareness of threats to 
aquatic biodiversity have enabled restoration ecology to become a major 
discipline of environmental science over the past four decades 
(Ormerod, 2003). Several solutions have been proposed to mitigate the 
deleterious effects of WLF on aquatic biodiversity and to achieve good 
ecological potential for artificial water bodies as requested by the Eu
ropean Water Framework Directive (WFD 2000/60/EC, 2000). These 
include the limitation of WLF during the most ecologically sensitive 
periods (i.e., during spring and summer), the revegetation of banks and 
shallow littoral areas (Halleraker et al., 2016). Unfortunately, these 
solutions are often very difficult to reconcile with human interventions 
that cause strong WLF. Halleraker et al. (2016) also mention the creation 
of artificial floating islands (AFI) as a mitigation solution. Indeed, AFI 
are floating structures that provide permanent access to habitats that 
may mimic those that could be naturally present in lakeshore areas 
independently of the WLF. Surprisingly, despite the fact that this idea 
emerged in the 1980s, AFI often only consist of floating mats made of 
natural or artificial vegetation (Gillet, 1989; Nakamura and Shimatani, 
1997) and their effectiveness in supporting aquatic biodiversity, 
particularly in macroinvertebrates communities, has been overlooked. 
However, scientific literature is more abundant on the implementation 
of AFIs as “biological filters” for water quality improvement (see the 
review of Yeh et al., 2015). 

In this study, we designed an artificial Floating Littoral Zone (named 
herafter, “FLOLIZ”) that aimed to mimic the different stages of depth 
and vegetation of a natural littoral zone, with vegetated substrates of 
both helophytes and hydrophytes. Next, we evaluated the effectiveness 
of this newly designed floating structure to support the macro
invertebrate community of a reservoir that exhibits very high WLF (30 m 

mean annual amplitude). For this purpose, we compared the macro
invertebrate abundance and taxonomic and functional composition of 
three FLOLIZs to control littoral stations over one year. We hypothesised 
that FLOLIZs provide refuge habitats for macroinvertebrates of littoral 
habitats exposed to WLF and hence, higher abundance and taxonomic 
richness would be found in FLOLIZs than in control littoral stations after 
the first event of high WLFs at the end of winter and early spring (april 
2019). We also expected different macroinvertebrate taxonomic and 
functional (by ecological traits) compositions in FLOLIZs and control 
littoral stations due to the differences in habitats, more diversified, 
structured, and stable in FLOLIZs compared to littoral control stations. 
In particular, we expected to find higher abundance of macro
invertebrates organisms exhibiting ecological traits allowing them to 
maintain in unstable environment (e.g., high mobility, fast breeding) in 
the control littoral stations than in FLOLIZ habitats. In contrast, we 
expected to find in FLOLIZs macroinvertebrates that could be found in 
natural littoral zones, and characterized by traits such as low mobility, 
low reproduction rate and dependence on plant habitats for example. 

2. Materials and methods 

2.1. Overview of FLOLIZ design 

The FLOLIZ consists of a 70m2 structure (14 m × 5 m) built with 156 
High Density PolyEthylene (HDPE) Caissons (MarineFloor©, Port Leu
cate city) (Fig. 1A). Slightly less than half of the caissons were opened 
and holes drilled in bottom to be used as planters. Seventy-two soil clods 
containing different helophyte species were installed on each FLOLIZ in 
a uniform way (Fig. 1B). Helophyte roots could grow out of the caissons 
through the holes, creating habitats for macroinvertebrates (and 
spawning or nursery habitats for fish). The inside was fabricated with 
immerged, extruded aluminium structures connected by chains to the 
floating caissons. Each FLOLIZ was composed of 3 independent 
aluminium structures (Fig. 1C): two 4 m × 4 m × 0.5 m structures and 
one 4 m × 4 m × 0.8 m central structure. Both depths of the lower 
structures provided two underwater levels (Fig. 1A). Stainless steel 
cages (0,50 m × 0,80 m × 0,25 m) filled with a biogenic component 
(recycled oyster shells) or inert materials composed of 98% cellular glass 
stone and 2% minerals (Misapor company, Albula city) were attached to 
the bottom of the structure to simulate pebble-like soil (Fig. 1C). Both 
lengthwise sides of the structure were enclosed by cages filled with 
oyster shells to create a confined environment, preventing the impact of 
waves and favouring water warming. The width wise sides at the ex
tremities were partially opened with wire mesh cages to allow free 
movement for aquatic organisms (e.g. invertebrates, fish). Finally, for 
each FLOLIZ, 21 m2 were vegetated with various hydrophyte species 
(Fig. 1D and Fig. 1E) on different types of substrates (horticultural rock 
wool, aquatic potting soil). More information on vegetalisation is 
available in the supplementary materials (see Appendix A1a + Fig. S1). 
The description of the anchoring system, which is an important 
component of the structure, is also available in the supplementary ma
terials (see Appendix A1b + Fig. S2). 

2.2. Study site 

Serre-Ponçon is a large French reservoir with a surface area of 28 
km2 (20 km long) and a volume of 1272 km3 at maximum water 
elevation. Its mean depth is 72 m and maximum depth 110 m. It is 
located in South-eastern France (Fig. 2A) at an altitude of 780 m 
(Fig. 2B). This reservoir was built in 1959 to prevent devastating floods 
from the two main inflow rivers (Durance and Ubaye) and for hydro
electric power production. It is also used for irrigation, drinking water, 
and recreational activities. The flow of the Durance and the Ubaye into 
the lake is respectively between 30–200m3/s and 10–70m3/s (excluding 
floods). These two rivers represent more than 90% of the annual inflow 
into the reservoir while the remainder comes from many other small 
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tributaries. Serre-Ponçon benefits from a Mediterranean-type climate 
with many sunshine and moderate winds, but with a mountainous in
fluence. This climatic environment makes this reservoir a monomictic 
temperate system with stratification from March to September. Water 
quality in the reservoir has been monitored since 2007 according to the 
requirements of the European Water Framework Directive (WFD 2000/ 
60/EC, 2000). In 2016, the lake exhibited good water quality 
(Légifrance: https://www.legifrance.gouv.fr/jorf/id/JORFTEXT0000 
37347756) (Table S1). The reservoir exhibits high seasonal WLF 
(ranging from 20 to 50 m, Fig. S3) between winter and early summer. At 
the end of spring, the snow melt and reduced hydroelectric production 
allow the reservoir to refill, but this results in daily water level fluctu
ations, in the range [− 0.2 m; +1.2 m] in the last 4 years. These WLF 
induce a morphological alteration of the banks by the action of the wind 
and waves. Therefore, banks present a high degree of homogeneity, with 
an absence of macrophytes and littoral habitats (Fig. 2C). 

2.3. Study stations and experimental design 

Three FLOLIZs were anchored on 15 September 2018 in three 
different bays in the downstream part of the reservoir. These bays were 
selected to fulfil the following criteria: 1) a depth greater than the 
average annual WLF (about 30 m) in order to prevent the stranding of 
the FLOLIZs (Fig. 2C), 2), a limited exposure to recreational activities 
and wind and 3) the presence of a neighbouring bay sharing similar 
hydromorphological characteristics where control stations could be 
chosen. The FLOLIZ area was used to determine the size of the control 
station; accordingly, each control station was defined by a linear area of 
about 70 m by 1 m (i.e. 70 m2). For each FLOLIZ, two control littoral 
stations were selected: a nearby control station (NCS, Fig. 2C) located at 
the head of the same bay and a distant control station (DCS, Fig. 2C) in a 
neighbouring bay. DCS aimed to detect potential impact of the FLOLIZs 
on macroinvertebrate communities of the nearby littoral zone. Each DCS 

Fig. 1. Design of FLOLIZ structure 14 m long and 5 m wide (© OFB-INRAE-ECOCEAN). (A) 3D design (B) Emerged part with floating caissons and helophyte planters. 
(C) Submerged aluminium structure with encaged soil. (D) 0.5 m deep stage with grass plants. (E) 1 m deep stage with pondweeds. 
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was selected to be geographically and hydromorphologically similar to 
the FLOLIZ bay (NCS). For this purpose, a mapping of the different 
substrates in each bay was carried out using a standardised national 
protocol (NF 16870, Fig. S4). These maps showed the exclusive presence 
of mineral substrates in all bays with a predominance of pebbles, slab, or 
gravel. 

In addition, to ensure the absence of environmental variability in 
stations during each seasonal campaign, the physico-chemical charac
terisation of the water in each bay was carried out, including tempera
ture and oxygen profiles and various components of the trophic state 
(see details in Table S2). 

2.4. Macroinvertebrate sampling 

The monitoring of macroinvertebrates started 2 months after the 
installation of the FLOLIZs. Macroinvertebrates were sampled season
ally on November 27th, 2018 (corresponding to Autumn 2018), on 

February 05th, 2019 (corresponding to Winter 2019), on May 24th, 
2019 (corresponding to Spring 2019) and on August 26th, 2019 (cor
responding to Summer 2019). Macroinvertebrate communities at DCSs 
and NCSs were sampled using a surber net (i.e. 250-μm mesh size; 
sampling area 0.05 m2). For each control station, two samples were 
collected at 0.5 m depth and one sample at 1 m depth corresponding to 
the underwater stages of the FLOLIZs. For macroinvertebrate sampling 
in the FLOLIZs, the surber net could not be used because the substrate 
was caged. Thus, 4 removable substrates measuring 20 × 25 × 0.5 cm (i. 
e. a sampling area of 0.05 m2) and containing Misapor (98% cellular 
glass stone and 2% minerals) were previously installed in each aquatic 
compartment (12 per FLOLIZ). At each seasonal campaign, one remov
able substrate was collected randomly at each underwater stage (i.e. 2 
cages removed at 0.5 m and 1 cage removed at 1 m depth) and placed in 
250- μm mesh net. The removable substrate was rinsed and shaken 
several times in a basin and the Misapor was carefully scrubbed to 
remove attached organisms. To ensure that all individuals were 

Fig. 2. Location of the FLOLIZ in Serre-Ponçon (WGS84 coordinates X: 44.527287; Y: 6.381121). (A) Location of Serre-Ponçon reservoir in France, (B) Focus on the 
reservoir (contour at 780 m elevation which is the highest water level) with the both inflow rivers Durance and Ubaye, (C) Focus on the station positions in the 
downstream part of the reservoir. DCS: Distant Control Station, NCS: Nearby Control Station, FLOLIZ: Floating Littoral Zone. 
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collected, an accurate check was performed for each substrate. The 
sample was then passed over a 250-μm mesh screen to collect the 
macroinvertebrates. All samples were conserved in pure denatured 
alcohol (70%) and were rapidly sieved, sorted, and identified in the 
laboratory under a stereomicroscope (LEICA MZ75, Germany). Organ
isms were identified at the most precise possible taxonomic level 
(frequently genus) using several identification keys (Tachet et al., 2010; 
Perla : http://www.perla.developpement-durable.gouv.fr/index.php). 

2.5. Statistical analysis 

A total of 108 macroinvertebrates samples were collected corre
sponding to 3 samples (2 samples at 0.5 m and 1 sample at 1 m depth) by 
treatment (n = 3, i.e. DCS, NCS, FLOLIZ), bay (n = 3) and season (n = 4). 
Three metrics of macroinvertebrate assemblages (taxa number, abun
dance, 1-Hill index that quantifies diversity) were calculated for each 
sample. The 1-Hill index is a synthetic index that combines the sensi
tivity of the Shannon index with rare species and the sensitivity of the 
Simpson index with abundant species (Hill, 1973). Kruskal-Wallis and 
Wilcoxon post-hoc tests using Holm adjustment (Holm, 1979) were used 
to evaluate the differences of the three metrics (1) among stations (i.e, 
FLOLIZ, DCS, and NCS) for each season and (2) among seasons for each 
type of station. For each Kruskal-Wallis test, the value of the H-statistic, 
the number of degrees of freedom and the P-value were reported. The 
coefficients of variation were calculated to compare metrics of seasonal 
variation for each type of station. 

A non-metric multidimensional scaling (NMDS) ordination of mac
roinvertebrate taxa abundance was performed to examine the distribu
tion of assemblages among stations by using the function ‘metaMDS’ in 
the vegan R package (Oksanen et al., 2009). Before running the analysis, 
the samples (2 at 0.5 m depth and 1 at 1 m) were pooled by date and 
station to avoid null sample size (which would hinder to calculate Bray- 
Curtis dissimilarity) and the abundance data were transformed using the 
Hellinger transformation (Rao, 1995; Legendre and Gallagher, 2001). 
The Bray-Curtis dissimilarity was used to quantify dissimilarity among 
stations based on macroinvertebrate assemblages (Bray and Curtis, 
1957). Goodness-of-fit was estimated with a stress function, which 
ranges from 0 to 1, with values inferior to 0.15 indicating a good ordi
nation (Clarke, 1993). Permutation tests were used to test the signifi
cance of differences in the macroinvertebrate assemblages among 
stations and between seasons (using the size of ordination hull) using the 
function ‘ordiareatest’ in the vegan R package (Oksanen et al., 2009). 
This function studies the one-sided hypothesis that the area covered by 
each convex hull (drawed by the function ordihull by groups i.e. stations 
or seasons) in the two-dimensional ordination space is smaller than 
expected under the null hypothesis using permutation test (Oksanen 
et al., 2013). 

Mean community trait profiles were calculated from macro
invertebrate abundance data using 16 fuzzy-coded biological and 
ecological traits described for each taxon (Chevenet et al., 1994) and 
hereafter called ‘functional traits’. The biological traits reflect the life 
history of taxa (e.g. ‘number of cycles per year’), their resistance and 
resilience abilities (e.g. ‘resistance forms’) and general morphological 
(‘body form’) or physiological (e.g. ‘respiration’, ‘feeding habits’) fea
tures (Usseglio-Polatera et al., 2000). The ecological traits mainly 
describe habitat preferences of taxa at different spatial scales (e.g. sub
stratum, current velocity, temperature, pH, saprobity, longitudinal dis
tribution). Each trait is described by a set of modalities (details in 
Table S4). The mean weighted trait profiles (by log-transformed abun
dances) of each station assemblage were calculated and expressed as 
relative abundance distributions of trait modalities within the assem
blages (Thioulouse et al., 1997). Then, a Fuzzy Correspondence Analysis 
(FCA) was used to examine the differences of mean weighted trait pro
files among stations using the ADE4 package (Chessel et al., 2004). 
‘Between-station’ comparisons of trait modalities were performed using 
the Kruskal-Wallis and Wilcoxon posthoc test with the Holm adjustment 

after arcsin transformation (√p with p: proportion of each trait modality 
in the community). The percentage of functional similarity between 
stations was calculated based on the number of common traits and the 
total number of traits. Finally, the functional richness (FRic), evenness 
(FEve) and divergence (Fdiv) were calculated as the three components of 
functional diversity (Mason et al., 2005) using the FD package (Laliberté 
et al., 2014). 

All statistical analyses were performed using R version 3.5.0 (R Core 
Team, 2018) and RStudio version 1.2.5033 (RStudio Team, 2019). 

3. Results 

3.1. Abundance and taxonomic features of macroinvertebrate 
communities 

Total abundance varied from 121.2 ± 50.7 (in winter) to 342.2 ±
148.4 (in spring) in FLOLIZs and from 3.2 ± 2.3 (in spring) to 698.7 ±
751.0 (in winter) and from 6.7 ± 11.3 (in spring) to 391.5 ± 351.4 (in 
winter), in DCSs and NCSs, respectively (Fig. 3B; Table S4). Abundance 
was similar among the three types of stations (i.e., FLOLIZ, DCS, NCS) 
during autumn and winter but significantly differed during spring and 
summer (H(2) = 17.5, P-value < 0.001; H(2) = 15.8, P-value < 0.001 
respectively). In particular, abundance was higher in FLOLIZs compared 
to DCSs and NCSs in spring (P-value = 0.001 for both) and summer (P- 
value = 0.002; P-value = 0.01, respectively) (Fig. 3B). Invertebrates 
abundance in NCSs and DCSs only differed in summer (P-value = 0.02) 
with highest abundance in NCSs (Fig. 3B). 

The mean taxonomic richness were 6.4 ± 1.5, 4.1 ± 2.9 and 4.9 ± 3.0 
for FLOLIZs, DCSs and NCSs, respectively. The taxonomic richness was 
significant different among station types in winter (H(2) = 10.5, P-value 
< 0.01) and in spring (H(2) = 17.8, P-value < 0.001) (Fig. 3C). In 
particular, the taxonomic richness was significantly higher in DCSs (7.5 
± 1.2) and NCSs (7.4 ± 2.2) than in FLOLIZs (5.4 ± 0.9) during winter 
(Fig. 3A) but significantly lower in control stations (DCSs: 1.9 ± 1.6; 
NCSs: 2.1 ± 1.4) than in FLOLIZs (7.8 ± 1.5) during spring. The taxo
nomic richness was similar between the control stations in both seasons 
(Fig. 3C). The taxonomic diversity varied from 0.17 ± 0.02 to 0.23 ±
0.06 throughout the sampling year in the FLOLIZs. In control stations, 
the taxonomic diversity varied from 0.08 ± 0.08 to 0.21 ± 0.06 and from 
0.04 ± 0.05 to 0.18 ± 0.06 for DCSs and NCSs, respectively. The taxo
nomic diversity differed among stations only during spring (H(2) = 17.4, 
P-value < 0.001) and summer (H(2) = 12.1, P-value < 0.01) with higher 
values in FLOLIZs than in control stations (Fig. 3D) while control sta
tions exhibited similar taxonomic diversity (P-value > 0.05)(Fig. 3C). 

Macroinvertebrate abundance, richness, and diversity within FLO
LIZs exhibited lower seasonal variation (CV = 23.4%, 70.1% and 29.6% 
respectively) compared to control stations (CV: 71.2%, 231.6%, 97.3%, 
respectively for DCSs and 60.5%, 173.9%, 79.0%, respectively, for 
NCSs). In particular, the mean abundance of macroinvertebrates in DCSs 
and NCSs decreased significantly by 99.5% and 98.3% between winter 
and spring, respectively, while it increased significantly by 182.3% in 
FLOLIZs (Table 1; Table S4). The mean taxonomic richness decreased 
significantly in control stations between winter and spring (by 74.7% 
and 71.6% for DCSs and NCSs, respectively) (Table 1; Table S4). In 
contrast, it increased by 44.4% in FLOLIZs (Table 1; Table S4). The mean 
diversity decreased significantly in control stations (by 87.6% and 
79.6% for DCSs and NCSs, respectively) while it was constant in FLOLIZs 
between winter and spring (Table 1; Table S4). 

3.2. Macroinvertebrate assemblages 

The Fig. 4 shows the NMDS analysis performed on taxa abundance 
sampled in FLOLIZs, NCSs and DCSs over all sampling campaigns. The 
NMDS clearly discriminates the macroinvertebrate assemblages in 
FLOLIZs from those in control stations (permutation test, P-value <
0.005). Both control station types exhibited similar assemblages as 
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shown by the strong overlap of their polygons. More specifically, while 
all stations shared some common taxa (e.g., Chironomids, Oligochaeta, 
Hydracarina), some other taxa were only reported in FLOLIZs such as 
Gyraulus sp. (Gastropoda) Stagnicola sp. (Gastropoda), Kempia sp 
(Diptera), Wiedemannia sp. (Diptera), Caenis sp. (Ephemeroptera) and 
Ecnomus sp. (Trichoptera). Additionally, some common taxa were more 
abundant in FLOLIZs than in control stations such as Hydra sp. (Cni
daria) and Dreissena polymorpha (Bivalvia) (a table with taxa occurrence 
in each station is provided in Table S4). DCSs and NCSs assemblages 
exhibited larger polygon surfaces (NMDS polygon surfaces of 1.98 and 
1.86 respectively) than FLOLIZs assemblages (NMDS polygon surface of 
0.27), suggesting a strong variability among seasons and stations for 
both control station types. 

Table 2 reports pairwise-comparisons of the three components of 
functional diversity (i.e., functional richness, evenness, and divergence) 
among stations over the sampled year. The functional richness was 
higher in FLOLIZs (mean ± SD: 40.6 ± 18.1) than in control stations 
(16.8 ± 21.1 and 15.5 ± 16.6 in DCSs and NCSs, respectively). The 
functional divergence differed significantly between FLOLIZs and DCSs, 
with higher values in FLOLIZs (0.79 ± 0.1) than DCSs (0.6 ± 0.3). In 
contrast, the functional evenness was similar among the three type of 
stations. 

The two first axes of the FCA performed on the mean functional 
profiles of the macroinvertebrate communities accounted for 34.04% 
and 21.75% of the functional variability (Fig. 5). The first axis separates 

the trait profiles of FLOLIZs from those of the control stations while the 
second axis discriminates the trait profiles of FLOLIZs and NCSs from 
those of the DCSs. More specifically, the assemblages in FLOLIZs 
exhibited an average functional similarity of 54.5% ± 0.9% with the 
assemblages in control stations, while assemblages of both control sta
tion types (i.e., NCS, DCS) exhibited high functional similarity (98.7%) 
(Table 3). Compared to control stations, the macroinvertebrate com
munity in FLOLIZs showed a higher proportion of large-sized organisms 
commonly reported in small water bodies with warm water and vegetal 
environments (roots, vegetation) such as ponds (e.g. Ecnomus sp). These 
organisms were not very mobile (attached or interstitial) and exhibited a 
passive aquatic dispersal (e.g. Hydra sp., Dreissena polymorpha). They 
were mainly absorbers or deposit feeders (e.g. Oligochaeta, Caenis sp), 
filters or predators (e.g. Ecnomus sp., Hydra sp). They had long life spans 
(more than one year), a low reproduction rate (one cycle per year) and 
mostly asexual mode of reproduction (e.g Oligochaeta, Planariidae). 
They were pollutant-sensitive (oligosaprobic, oligotrophic) with no 
resistant forms or cocoon-housing against desiccation (e.g. Hydra sp., 
Planariidae, Hydroptila sp). In contrast, assemblages in control stations 
presented a higher abundance of small, mobile organisms (crawlers, 
swimmers) (e.g. Chironomidae, Micronecta sp., Hydracarina) with 
aerial active dispersal (e.g. Bidessus sp., Ephemera sp.), commonly 
found in river channels. Their feeding habits were dominated by 
shredding activities (e.g. Bidessus sp., Ephemera sp., Micronecta sp.). 
Assemblages in these control stations were dominated by eurythermic 

Fig. 3. Seasonal comparison of macroinvertebrates abundance, taxonomic richness and diversity between FLOLIZs and control stations. Daily variations of elevation 
between September 2018 and September 2019 (red arrows indicate the sampling date for macroinvertebrates). Daily data from Electricité de France (EDF) (A) and 
barplot (mean ± SD) of Abundance (B), Taxonomic richness (C) and Diversity (1-Hill index) (D) by season for each type of station. For each season and each metric, 
different labels (* for P-value < 0.05 and ** for P-value < 0.01) between stations indicate significant differences. (For interpretation of the references to colour in this 
figure legend, the reader is referred to the web version of this article.) 
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organisms resistant to organic pollution (mesotrophic, b-mesosaprobic 
organisms) (e.g. Erpobdella sp., Chironomidae, Dreissena polymorpha). 

4. Discussion 

Hydropower reservoirs are ecosystems that have fragmented rivers 
and damaged natural aquatic and terrestrial ecosystems in their crea
tion. For these artificial ecosystems, there are environmental directives 
(such as the Water Framework Directive in Europe, 2000/60/CE) that 
aim to achieve biodiversity and ecological functioning as close as 
possible to that of similar natural ecosystems. However, the problem in 
fluctuating ecosystems is the poor condition of the littoral zones, which 
are normally very biogenic zones and host many essential ecological 
functions. The objective is therefore to find solutions to mitigate the 
effects of WLFs and to maintain biodiversity and functions close to those 
of natural ecosystems. To do this, we need technical solutions to support 
or increase biodiversity in these degraded artificial ecosystems to 
compensate for the initial loss of biodiversity, to allow the development 
of biodiversity and functions close to those of nearby natural ecosys
tems, and to limit the impacts on upstream and downstream ecosystems. 
The use of artificial floating islands (AFIs) has been proposed in a Eu
ropean technical report (Halleraker et al., 2016), however their effec
tiveness to support aquatic biodiversity and thus mitigate the impacts of 
WLFs in reservoirs remains poorly documented. Here, we reported that 
complexified structures that mimic natural littoral zones were success
fully colonized by diversified and original macroinvertebrate commu
nities exhibiting low seasonal variation despite high WLF compared to 
control stations. This finding exemplifies for the first time the effec
tiveness of FLOLIZ to mitigate impacts of artificial WLF on macro
invertebrate biodiversity and provide initial insights before a broader 
implementation of such structures in reservoirs affected by WLF. 

4.1. Macroinvertebrates successfully colonized the FLOLIZs 

In this study, we reported that the substrates offered by the FLOLIZs 
were suitable for macroinvertebrates as they were successfully colo
nized. These results confirm that artificial complex substrates can sup
port a great diversity and abundance of macroinvertebrates (Schmude 
et al., 1998) by providing more interstitial space favourable to macro
invertebrates (Erman and Erman, 1984). Moreover, the FLOLIZs provide 
more heterogeneous habitats than control littoral stations thanks to 
several types of substrates (Misapor, oyster shells, plants, and roots) and 
various water depths, which promote macroinvertebrate diversity and 
density. In contrast, control stations exhibit homogeneous and mineral 
habitats (i.e. pebbles, slab, or gravel) with frequent dry periods leading 
to low abundance and richness of invertebrates (Aroviita and 
Hämäläinen, 2008; Haxton and Findlay, 2008; Palomäki, 1994). Addi
tionally, the vegetation covering FLOLIZs provides a habitat that can be 
abundantly colonized by diverse macroinvertebrates (Beckett et al., 
1992; Schramm and Jirka, 1989; Takamura et al., 2009) and may reduce 
predation pressure from fish (Diehl, 1992; Eklöv, 1997; Kornijów et al., 
2016), while WLF do not allow the development of such habitats in 
natural littoral areas (Casanova and Brock, 2000). 

Additionally, macroinvertebrate communities exhibited low sea
sonal variation in the FLOLIZs compared to control stations. FLOLIZs 
provide stable and permanently accessible habitats for macro
invertebrates regardless of water level since they are floating structures. 
Indeed, we reported a significant increase in abundance and taxon 
richness during periods of high WLFs in FLOLIZs. Conversely, a drastic 
decrease in abundance (− 98%) and taxonomic richness (− 70%) in 
control littoral stations was observed during periods of high WLFs (i.e., 
between winter and spring), as already reported in previous studies (see 
review of Carmignani and Roy, 2017). In particular, Richardson et al. 
(2002) reported that successive drawdown events could lead to the total 
elimination of insects and molluscs from the littoral zone. Indeed, the 
high amplitude and frequency of WLFs have a direct impact on Ta
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macroinvertebrates and create unstable and homogeneous environ
ments incompatible with the resistance capacities of macroinvertebrate 
communities (Friberg et al., 1994). In addition, hydraulic disturbances 
reduce the accessibility of some habitats and hence the diversity of 
macroinvertebrates (Dewson et al., 2007). 

4.2. An original macroinvertebrate assemblage in FLOLIZs 

FLOLIZs shelter original macroinvertebrate communities in terms of 
taxonomic and functional composition with only 54.5% similarity with 
the control littoral stations. This low functional similarity was due to the 
greater stability of the habitats but also to their heterogeneity and 
complexity in the FLOLIZs. Effectively, some additional taxa found in 
the FLOLIZs (e.g. Hydroptila sp, Caenis sp) are littoral taxa that were 
also found upstream and downstream of the reservoir during sampling 
under the Water Framework Directive (WFD 2000/60/EC, 2000) 
(https://hydrobiologie-paca.fr/). This observation clearly indicated that 
FLOLIZs were spontaneously colonized by taxa that require stable and 
complex habitats. Moreover, numerous taxa with low mobility (e.g. 

Bivalve, Cnidaria) settled within the FLOLIZs. By exposing these low- 
mobility taxa to desiccation and/or colder temperatures, WLFs hinder 
their establishment in the littoral zone (Hellsten, 1997; Werner and 
Rothhaupt, 2008). This is why we found a higher abundance of highly 
mobile taxa with aerial dispersal (e.g. chironomids, beetles, heteroptera) 
in littoral stations; this result was expected as shown by White et al. 
(2011) in lakes with a drawdown >3 m. The mobile or non-substrate- 

Fig. 4. Non-Metric Multidimensional Scaling ordination of taxa abundance for FLOLIZ, NCS and DCS over all sampling campaigns (27/11/2018; 26/02/2019; 25/ 
05/2019; 26/08/2019). The results are represented in the two first components space. The stress value of 0.137 corresponds to a good fit (Clarke, 1993) and R2 =

0.92 corresponds to a good adjustment. Permutation test showed significant difference for FLOLIZ (p = 0.003). The plot shows the taxa (black square) and the convex 
hulls corresponding to assemblages sampled for each type of station (DCS, NCS and FLOLIZ) on the plot. 

Table 2 
Kruskal-Wallis and pairwise Wilcox test of the three components of functional 
diversity (i.e., functional richness (Fric), evenness (FEve) and diversity (Fdiv)) 
among station types over the sampled year.a   

Functional richness 
(Fric) (H(2) = 31.5, P- 
value = 1.4 e-07 ***) 

Functional evenness 
(FEve) (H(2) = 2.4, 
P-value = 0.3) 

Functional diversity 
(Fdiv) (H(2) = 11.0, P- 
value = 0.4 e-02 ***) 

FLOLIZ 
vs DCS 

1.1e-05 *** 0.39 0.003 ** 

FLOLIZ 
vs NCS 

9.1e-07 *** 0.77 0.09 

DCS vs 
NCS 

0.61 0.77 0.17  

a Means significant difference with *** for P-value <0.001, ** for P-value 
<0.01 and * for P-value <0.05. 

Fig. 5. Fuzzy Coding Analysis of functional trait profiles of each type of stations 
over all sampling campaigns (27/11/2018; 26/02/2019; 25/05/2019; 26/08/ 
2019). Two first axes accounted for 55.79% of the functional variability. Stars 
indicates the centroid of all functional trait profiles for the correspond
ing station. 
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Table 3 
Mean frequencies of traits modalities (with standard deviation) identified as significantly different by Kruskal-Wallis test between all three types of stations and 
pairwise Wilcox test performed on stations trait profiles.   

FLOLIZs DCSs NCSs FLOLIZs vs DCSs FLOLIZs vs NCSs DCSs vs NCSs 

Biomass 

[0–0.5]mg MS 0,35 
(0,13) 

0,41 
(0,3) 

0,37 
(0,2) 

↘ ↘ NS 

[0.5–2]mg MS 0,25 
(0,07) 

0,16 
(0,14) 

0,23 
(0,13) 

↗ NS NS 

[8–32]mg MS 
0,11 

(0,06) 
0,07 

(0,09) 
0,07 

(0,07) ↗ ↗ NS 

>128 mg MS 
0,13 

(0,08) 
0,08 

(0,14) 
0,07 

(0,08) ↗ ↗ NS  

Maximal size 

>0.5–0.1 cm 0,35 
(0,07) 

0,25 
(0,17) 

0,31 
(0,17) 

↗ NS NS 

>1–2 cm 0,23 
(0,07) 

0,13 
(0,11) 

0,18 
(0,12) 

↗ ↗ ↘ 

>2–4 cm 
0,16 

(0,06) 
0,20 

(0,17) 
0,14 

(0,14) NS ↗ NS 

>4 cm 
0,11 

(0,06) 
0,08 

(0,14) 
0,07 

(0,08) 
↗ ↗ NS  

Life span (year) 

≤1 year 0,65 
(0,13) 

0,68 
(0,29) 

0,73 
(0,29) 

NS ↘ NS 

>1 year 0,35 
(0,13) 

0,26 
(0,25) 

0,19 
(0,2) 

↗ ↗ NS  

Number of reproductive cycles per year 

<1 
0 

(0) 
0,03 

(0,05) 
0,01 

(0,03) ↘ ↘ NS 

1 
0,52 

(0,09) 
0,42 

(0,23) 
0,43 

(0,19) 
↗ ↗ NS  

Reproduction 

Asexual reproduction 0,12 
(0,06) 

0,02 
(0,05) 

0,02 
(0,03) 

↗ ↗ NS  

Dispersal 

Aquatic passive 0,48 
(0,09) 

0,45 
(0,22) 

0,40 
(0,17) 

NS ↗ NS 

Aerial active 
0,11 

(0,04) 
0,11 

(0,08) 
0,14 

(0,07) NS ↘ NS  

Resistance forms 

Cocoons / housings against desiccation 
0,07 

(0,05) 
0,03 

(0,09) 
0,03 

(0,05) 
↗ ↗ NS 

Diapause or dormancy 0,11 
(0,05) 

0,25 
(0,3) 

0,15 
(0,11) 

↘ ↘ NS 

None 
0,81 

(0,06) 
0,63 

(0,32) 
0,70 

(0,24) ↗ NS NS  

Respiration 

Tegument 
0,76 

(0,07) 
0,55 

(0,22) 
0,55 

(0,21) ↗ ↗ NS 

Plastron 
0 

(0) 
0,05 

(0,11) 
0,01 

(0,04) 
↘ ↘ NS 

Spiracle 0,03 
(0,04) 

0,09 
(0,12) 

0,10 
(0,13) 

↘ ↘ NS  

Locomotion 

Surface and full water swimmer 
0,19 

(0,03) 
0,24 

(0,15) 
0,22 
(0,1) NS ↘ NS 

Crawler 
0,27 

(0,06) 
0,31 

(0,12) 
0,30 

(0,12) ↘ ↘ NS 

Interstitial 
0,17 

(0,05) 
0,11 

(0,11) 
0,13 

(0,08) 
↗ ↗ NS 

Temporarily or permanently attached 0,25 
(0,08) 

0,16 
(0,13) 

0,13 
(0,1) 

↗ ↗ NS  

Food 

Microorganisms 
0,04 

(0,02) 
0,03 

(0,04) 
0,03 

(0,03) ↗ NS NS 

Dead animal (≥ 1 mm) 
0,01 

(0,01) 
0,02 

(0,02) 
0,03 

(0,02) NS ↘ NS  

Feeding habits 

Absorber 0,02 
(0,01) 

0,01 
(0,03) 

0,01 
(0,02) 

↗ ↗ NS 

(continued on next page) 
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dependent taxa are less severely affected by WLF because, to some 
extent, they are able to move with the water level (Gasith and Gafny, 
1990; Whittemore Jr et al., 2016). Moreover, the presence of more 
species with a longer lifespans, slower reproduction strategies and no 
resistant forms in FLOLIZs enhanced the steadiness of the environment 
that these structures can offer. Various studies on WLFs (Furey et al., 
2006; Valdovinos et al., 2007) or flooding (Gallardo et al., 2009) im
pacts have shown that these pressures tend to favor organisms with fast- 
breeding and short life cycles, which would allow fast recolonisation of 
the environment after the impact. While we expected to find a higher 
abundance of fast-breeding organisms such as Chironomidae and Oli
gochaeta in littoral communities but this did not prove to be significant. 
Conversely, they had a slow reproduction rate (less than 1 reproductive 
cycle per year). The presence of rather pollutant-sensitive taxa in FLO
LIZs (e.g Hydra sp., Planariidae, Hydroptila sp.) and pollutant-resistant 
ones in littoral stations (e.g Erpobdella sp., Chironomidae) also probably 
resulted from the WLFs, which select in a general way more resistant and 
tolerant taxa (Munn and Brusven, 1991; Valdovinos et al., 2007). 
Several studies have shown that heterogeneous littoral habitats (Heino, 
2008; Jurca et al., 2012), particularly vegetation, are a determining 
factor in the structure of littoral macroinvertebrate communities (Chil
ton, 1990; Krull, 1970) and support significant diversity (Friberg et al., 

1994; Iversen et al., 1985; Milner and Gloyne-Phillips, 2005; O’Connor, 
1991). For example, certain species are more likely to be found on some 
species of plants (Kouamé et al., 2011). Helophyte roots also showed a 
strong attraction for macroinvertebrates (Prashant and Billore, 2020). 
Finally, vegetation cover in FLOLIZs could contribute positively to the 
attraction of organisms dependent on small, vegetated water bodies such 
as ponds (Ecnomus sp., Planariidae). 

4.3. Limitations and perspectives 

The findings of this study suggest that the FLOLIZs may provide a 
promising solution to mitigate the impacts of WLF on macroinvertebrate 
communities. Yet, such findings must be confirmed by long-term studies 
covering several lakes. In addition, such studies would allow us to know 
the lifetime of these structures under variable conditions. Finally, all this 
information would produce knowledge about the efficiency of FLOLIZs 
in their support of aquatic biodiversity of reservoirs in light of the sur
face area of the structures and the surface area of the water body. The 
control site close to the FLOLIZ (i.e., NCS) exhibited higher macro
invertebrate abundances than assemblages in distant control sites (i.e. 
DCS) during the post-drawdown season. Additionally, we reported a 
slightly higher similarity in functional profiles between 

Table 3 (continued )  

FLOLIZs DCSs NCSs FLOLIZs vs DCSs FLOLIZs vs NCSs DCSs vs NCSs 

Deposit feeder 
0,26 

(0,07) 
0,17 

(0,16) 
0,2 

(0,11) ↗ NS NS 

Shredder 
0,10 

(0,03) 
0,15 

(0,11) 
0,12 

(0,08) ↘ ↘ NS 

Filter-feeder 0,18 
(0,07) 

0,21 
(0,2) 

0,15 
(0,18) 

NS ↗ NS 

Predator 0,24 
(0,08) 

0,13 
(0,12) 

0,19 
(0,13) 

↗ NS NS  

Transversal distribution 

River channel 
0,07 

(0,03) 
0,10 

(0,06) 
0,07 

(0,06) ↘ NS NS 

Ponds, pools,marshes, peat bogs 
0,26 

(0,04) 
0,21 

(0,08) 
0,23 

(0,08) ↗ NS NS 

Groundwaters 0,02 
(0,01) 

0,01 
(0,02) 

0,01 
(0,01) 

↗ NS NS  

Substrate preferences 

Flags/boulders/cobbles/pebbles 0,22 
(0,05) 

0,23 
(0,13) 

0,19 
(0,1) 

NS ↗ NS 

Microphytes or macrophytes 
0,25 

(0,03) 
0,19 

(0,07) 
0,19 

(0,07) ↗ ↗ NS 

Twigs/roots 
0,12 

(0,03) 
0,08 

(0,06) 
0,08 

(0,05) ↗ ↗ NS 

Organic detritus/litter 0,07 
(0,01) 

0,08 
(0,04) 

0,08 
(0,04) 

NS ↘ NS  

Trophic status 

Oligotrophic 0,32 
(0,09) 

0,23 
(0,13) 

0,21 
(0,11) 

↗ ↗ NS 

Mesotrophic 
0,37 

(0,05) 
0,42 

(0,12) 
0,41 

(0,14) ↘ ↘ NS  

Temperature 

Warm (>15 ◦C) 
0,23 

(0,07) 
0,12 
(0,1) 

0,13 
(0,07) 

↗ ↗ NS 

Eurythermic 0,57 
(0,07) 

0,67 
(0,23) 

0,60 
(0,23) 

↘ ↘ NS  

Saprobity 

Oligosaprobic 0,36 
(0,09) 

0,26 
(0,1) 

0,25 
(0,1) 

↗ ↗ NS 

b-mesosaprobic 
0,31 

(0,06) 
0,37 

(0,11) 
0,34 

(0,12) ↘ NS NS  

Number of similar modalities (Total: 78)    42 43 71 
Percentage of similarity (%)    53,8% 55,1% 98,7% 

Only modalities with significance between stations were listed. Results of pairwise comparisons between the three types of stations are exposed for each trait modality. 
For example, when FLOLIZ vs DCS is considered, ↗, respectively ↘, means that the trait modality is significantly more, respectively less, represented in FLOLIZ than in 
DCS. NS stands for non-significant. 
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macroinvertebrate assemblages in NCSs and FLOLIZs. These results may 
suggest a positive effect of FLOLIZ on macroinvertebrate assemblages in 
close natural littoral areas. More research will be needed to check this 
assumption and in particular, to test whether the FLOLIZs may consti
tute a recolonization pool for littoral habitats exhibiting WLF. 

5. Conclusion 

High WLFs due to human activities are an increasing threat to 
aquatic ecosystems that managers try to mitigate using Artificial 
Floating Islands. FLOLIZs, as newly designed AFIs that mimic littoral 
habitats, provide promising solution to sustain the biodiversity of res
ervoirs exhibiting high WLF. Indeed, this study showed that macro
invertebrates were more abundant and diversified in FLOLIZs than in 
littoral stations during periods of high water-level rise (i.e. spring) and 
during the post-drawdown period (i.e. summer). In addition, macro
invertebrate communities exhibited less variability in FLOLIZs than in 
control littoral stations over the year, suggesting that habitats in the 
FLOLIZs were unimpacted by WLF. Additionally, the FLOLIZs exhibited 
original macroinvertebrate assemblages in terms of functional and 
taxonomic composition compared to control stations, suggesting a 
colonization by taxa from the lakeshore that could not survive in an 
environment with high WLFs. In particular, assemblages colonizing the 
FLOLIZs, suggest that they can mimic a natural littoral zone by 
providing complex and diverse habitats available for the different stages 
of macroinvertebrate lifecycles. 
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Annexe	 6	 –	 	 	 Informations	 supplémentaires	 la	 liste	 des	 traits	 écologiques	
utilisés	 pour	 l'analyse	 par	 codage	 flou	 (ACF)	 et	 liste	 taxonomique	 de	
l'échantillonnage	des	macroinvertébrés	dans	les	différentes	stations.	

	
Tableau	A6-1	:	Liste	des	traits	fonctionnels	et	des	modalités	utilisés	pour	l'analyse	des	

correspondances	par	codage	flou	(ACF)	(Usseglio-Polatera	et	al.,	2000).	
Trait fonctionnel Modalité 

Biomasse 

[0-0.5[ mg ms 
[0.5-2[ mg ms 
[2-8[ mg ms 
[8-32[ mg ms 

[32-128[ mg ms 
> 128 mg ms 

Taille maximale 

< 0.5 cm 
> 0.5-1 cm 
> 1-2 cm 
> 2-4 cm 
> 4 cm 

Durée de vie ≤ 1 an 
> 1 an 

Nombre de cycle de reproduction 
 par an 

<1 
1 

>1 

Stade aquatique 

Œuf 
Larve 

Nymphe 
Adulte 

Reproduction 

Ovoviviparité 
Œufs isolés fixes ou libres 

Pontes fixées ou libres 
Pontes dans la végétation 

Pontes terrestres 
Reproduction asexuée 

Mode de dispersion 

Aquatique passive 
Aquatique active 
Aérienne passive 
Aérienne active 

Forme de résistance 

Œufs , statoblastes 
Cocons ou abris 

Diapause ou dormance 
Aucune 

Respiration 

Tégument 
Branchies 
Plastron 
Stigmate 

Locomotion 

Volant 
Nageant 
Rampant 

Enfoui/Terrier 
Interstitiel 

Temporairement ou totalement fixé 

Régime alimentaire Micro-organismes 
Détritus, végétaux en décomposition 



Micro et macrophytes vivants 
Animaux morts 

Micro et macro invertébrés 

Mode d’alimentation 

Absorbeur 
Sur le fond 

Déchiqueteur 
Gratteur 
Filtreur 

Perceur ou parasite 
Prédateur 

Distribution transversale 

Canal fluvial 
Rives, bras latéraux connectés 

Etangs, mares, marais, tourbières 
Eaux temporaires 

Lacs 
Eaux souterraines 

Distribution longitudinale 

Crénon 
Epirithron 

Métarithron 
Hyporithron 
Epipotamon 

Métapotamon 
Estuarien 

Hors du système rivière 

Substrat préférentiel 

Rochers, galets, cailloux 
Gravier, sable 

Boue, sédiment 
Plantes 
Racines 

Litière, détritus organiques 

Intensité du courant 

Nul 
Faible 
Moyen 

Fort 

Etat trophique 
Oligotrophe 
Mésotrophe 

Eutrophe 

Température 
Froide (< 15°c) 

Chaude (> 15°c) 
Eurytherme 

Saprobité 

Xénosaprobique 
Oligosaprobique 

β-mésosaprobique 
α- ou poly-saprobique 

 
pH 

4.0 - 4.5 
4.5 - 5.5 
> 5.5 

 
 
 

	
	



Tableau	A6-2	:	(A)	Tableau	de	la	présence	et	absence	de	chaque	taxon	dans	les	
différentes	stations	sur	toute	la	période	d’échantillonnage.	1	=	présent	/	0	=	absent.		(B)	
Abondances,	Richesses	et	Diversités	moyennes	saisonnières	(+	écart	type)	dans	les	

différentes	stations	sur	toute	la	période	d’échantillonnage.	
	

(A) BT 
1 

BT 
2 

BT 
3 

BE 
1 

BE 
2 

BE 
3 

FLOLIZ 
1 

FLOLIZ 
2 

FLOLIZ 
3 

Amphipoda 
         

Gammaridae 
         

Gammarus spp 1 0 0 0 0 1 1 1 1 
Anthoatecata 

         

Hybridae 
         

Hydra sp 0 1 1 0 0 0 1 1 1 
Arhynchobdellida 

         

Erpobdellidae 
         

Erpobdella sp 0 1 0 1 0 0 0 0 0 
Veneroida 

         

Dreissenidae 
         

Dreissena polymorpha 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
Plumatellida 

         

Cristatellidae 
         

Cristatella mucedo 0 0 0 0 0 0 1 1 0 
Coleoptera 

         

Dytiscidae 
         

Agabus sp 0 0 0 1 0 0 0 0 0 
Bidessus sp 1 1 0 1 1 1 1 0 0 
Deronectes sp 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

Curculionidae 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
Diptera 

         

Brachycera 1 1 0 1 1 1 1 0 0 
Ceratopogonidae 1 1 1 1 1 1 1 1 1 

Kempia sp 0 0 0 0 0 0 1 0 0 
Sciomyzidae 0 0 0 1 0 0 0 0 0 
Empididae 

         

Wiedemannia sp 0 0 0 0 0 0 0 1 0 
Chelifera sp 0 1 0 1 0 0 0 0 0 

Chironomidae 
         

Chironomini 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
Orthocladiinae 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
Tanypodinae 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
Tanytarsini 1 1 1 1 1 1 1 1 1 

Dixidae 
         

Dixa sp 0 0 0 1 0 0 0 0 0 
Limoniidae 

         

Eriopterini 0 0 0 1 0 0 0 0 0 
Simuliidae 

         

Simulium sp 0 0 0 0 0 1 0 0 0 
Tabanidae 1 0 0 0 0 0 0 0 0 



Ephemeroptera 
         

Caenidae 
         

Caenis sp 1 0 0 0 0 0 1 1 1 
Baetidae 

         

Centroptilum sp 0 0 0 0 0 1 0 0 0 
Cloeon sp 0 0 0 0 0 1 0 0 0 
Procloeon sp 0 1 1 0 0 0 1 0 0 

Ephemeridae 
         

Ephemera glaucops 1 1 1 1 1 1 0 0 0 
Littorinimorphes 

         

Bithyniidae 
         

Bithynia sp 1 1 0 1 0 0 0 0 0 
Hygrophila 

         

Planorbidae 
         

Gyraulus sp 0 0 0 0 0 0 1 1 0 
Lymnaeidae 

         

Stagnicola sp 0 0 0 0 0 0 0 1 0 
Physidae 

         

Physa sp 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
Hemiptera 

         

Corixidae 
         

Micronecta sp 1 1 1 1 1 1 0 0 0 
Hydracarina 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
Nematoda 1 0 0 0 0 1 1 1 1 
Nemertea 

         

Tetrastemmatidae 
         

Protostoma graecense 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
Oligochaeta 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
Plecoptera 

         

Nemouridae 
         

Nemoura sp 0 0 0 1 1 0 0 0 0 
Tricladida 

         

Planariidae 0 1 0 0 0 0 1 1 1 
Trichoptera 

         

Ecnomidae 
         

Ecnomus sp 0 0 0 0 0 0 1 1 0 
Polycentropodidae 

         

Holocentropus sp 0 0 0 0 0 0 1 0 0 
Hydroptilidae 

         

Hydroptila sp 0 0 0 0 0 0 1 1 0 
Leptoceridae 0 1 0 0 0 0 0 0 0 

	
	
	
	
	
	
	



	
		

(B) BT1 BT2 BT3 BE1 BE2 BE3 FLOLIZ
1 

FLOLIZ
2 

FLOLIZ
3 

Richesse taxonomique (moyenne + écart type) 
Automne 

2018 
1,67 

(0,58) 
5 

(3,61) 
4,33 

(1,53) 
2,33 

(2,08) 
5,33 

(2,52) 
7,33 

(3,21) 
5,67 

(1,15) 
5 

(0) 
7 

(1) 

Hiver 2019 7,67 
(0,58) 

8,67 
(2,08) 

6,67 
(1,15) 

6,33 
(3,51) 

7 
(0) 

9,33 
(1,15) 

6 
(1) 

5,67 
(0,58) 

4,67 
(0,58) 

Printemps 
2019 

1,67 
(0,58) 

3 
(2,65) 

1 
(0) 

2,67 
(0,58) 

1,33 
(2,31) 

2,33 
(0,58) 

9 
(1,73) 

8 
(0) 

6,33 
(0,58) 

Été 2019 4,67 
(3,06) 

4,33 
(3,21) 

1,33 
(1,53) 

5,67 
(2,89) 

5,33 
(0,58) 

3,33 
(2,31) 

6,67 
(1,53) 

6,33 
(1,15) 

6,67 
(2,08) 

Automne 
2019 

1,33 
(0,58) 

0,67 
(0,58) 

0 
(0) 

1 
(1) 

0,33 
(0,58) 

1 
(1) 

10 
(1) 

9,67 
(1,53) 

8,33 
(0,58) 

Hiver 2020 10,67 
(1,53) 

7 
(2) 

8,67 
(1,15) 

10,67 
(1,15) 

7 
(2) 

8,67 
(0,58) 

12 
(1,73) 

12 
(1) 

8,33 
(3,06) 

Printemps 
2020 

2,67 
(0,58) 

1 
(1) 

1,67 
(0,58) 

4,67 
(0,58) 

0,33 
(0,58) 

2,33 
(1,15) 

9,67 
(1,53) 

10,67 
(0,58) 

9,33 
(1,15) 

Abondance (moyenne + écart type) 
Automne 

2018 
3 

(1,73) 
228 

(342,53) 
66,67 

(106,83) 
3 

(3) 

149,33 
(223,01

) 

163,67 
(109,1) 

103 
(20) 

173 
(40,04) 

116,33 
 (37,65) 

Hiver 2019 
839,33 

 
(706,8) 

1177,3 
 (898,82) 

79,67 
(40,87) 

150,33 
(115,6) 

845,67 
(57,47) 

179 
(113,5) 

113,67 
(43,92) 

159,33 
(39,55) 

91 
(55,51) 

Printemps 
2019 

2,67 
(0,58) 

4 
(3,46) 

3,33 
(2,52) 

5 
(3,46) 

1,67 
(2,89) 

13,33 
(19,63) 

208,67  
(80,05) 

460,67 
 (144,3) 

357,67 
 (112,65) 

Été 2019 30,67 
(27,1) 

16,33 
(20,5) 

1,33 
(1,53) 

46,67 
 (52,9) 

63,33 
(20,31) 

24,33 
(14,98) 

353 
(31,22) 

126 
(42,53) 

59,67 
(20,6) 

Automne 
2019 

1,67 
(1,15) 

1 
(1) 

0 
(0) 

1,67 
 (1,53) 

0,33  
(0,58) 

1 
(1) 

176 
(23,07) 

234,67 
 (134,8) 

181,67 
 (19,09) 

Hiver 2020 389 
(41,58) 

152,67 
 (114,69) 

506 
 

(161,09) 

197 
 

(49,51) 

154,33 
(82,51) 

94 
 

(29,61) 

189,67 
 (41,02) 

257,33 
 (90,01) 

102,67  
(58,11) 

Printemps 
2020 

70,67 
 (41,4) 

1 
(1) 

2 
(1) 

51,67 
 

(63,22) 

0,33 
(0,58) 

7,33 
(3,06) 

288,67 
 (187,36) 

497 
(165,86) 

440,67 
 (87,03) 

Diversité (moyenne + écart type) 
Automne 

2018 
0,03 

(0,05) 
0,12 

(0,11) 
0,09 

(0,14) 
0,02 

(0,03) 
0,1 

(0,08) 
0,2 

(0,05) 
0,13 

(0,04) 
0,13 

(0,01) 
0,27 

(0,06) 

Hiver 2019 0,17 
(0,02) 

0,22 
(0,07) 

0,25 
(0,05) 

0,17 
(0,1) 

0,16 
(0,05) 

0,21 
(0,04) 

0,17 
(0,02) 

0,16 
(0,02) 

0,16 
(0,02) 

Printemps 
2019 

0,02 
(0,03) 

0,06 
(0,07) 

0 
(0) 

0,05 
(0,05) 

0,02 
(0,03) 

0,04 
(0,08) 

0,28 
(0,02) 

0,2 
(0,04) 

0,2 
(0,09) 

Été 2019 0,16 
(0,07) 

0,1 
(0,04) 

0 
(0) 

0,11 
(0,02) 

0,11 
(0,02) 

0,11 
(0,13) 

0,2 
(0,02) 

0,24 
(0,05) 

0,24 
(0,03) 

Automne 
2019 

0,02 
(0,03) 

0 
(0) 

0 
(0) 

0,02 
(0,03) 

0 
(0) 

0 
(0) 

0,28 
(0,04) 

0,17 
(0,05) 

0,16 
(0,06) 

Hiver 2020 0,35 
(0,04) 

0,23 
(0,1) 

0,3 
(0,03) 

0,24 
(0,03) 

0,18 
(0,04) 

0,2 
(0,03) 

0,37 
(0,05) 

0,37 
(0,01) 

0,36 
(0,07) 

Printemps 
2020 

0,08 
(0,05) 

0 
(0) 

0,02 
(0,03) 

0,16 
(0,06) 

0 
(0) 

0,09 
(0,1) 

0,24 
(0,02) 

0,28 
(0,03) 

0,21 
(0,03) 



Annexe	 7	 –	 	 	 Informations	 supplémentaires	 sur	 les	 données	 piscicoles	 du	
chapitre	VI.	

	
Tableau	A7-1	:	Tableau	de	la	présence	et	absence	de	chaque	espèce	de	poisson	dans	les	

différentes	stations	sur	toute	la	période	d’échantillonnage.	x	=	présence	/	vide	=	
absence.	

	

	
	

	



Figure	A7-1	:	Diagnostic	des	modèles	linéaires	généralisés	(GLM)	par	le	package	«	
DHARMa	».	(A)	Pour	la	méthode	par	pièges	lumineux	(abondance	à	gauche,	richesse	à	
droite);	(B)	Pour	la	méthode	par	nasses	(abondance	à	gauche,	richesse	à	droite)	;	(C)	
Pour	le	recensement	visuel	(abondance	à	gauche,	richesse	à	droite).	La	fonction	
simulateResiduals	permet	de	tracer	un	QQPLOT	et	un	graphique	de	prédiction	des	
résidus.	Elle	teste	également	différents	paramètres	comme	la	dispersion	(dispersion	
test),	les	données	aberrantes	(outlier	test)	et	de	l’uniformité	(Kolmogorow-Smirnov	

test).	

 

 

 
	
	
	
	
	
	



Tableau	A7-1	:	Liste	des	traits	fonctionnels	et	des	modalités	utilisés	pour	l'analyse	par	
codage	flou	(ACF)	(Schmidt-Kloiber	and	Hering,	2015).	

Trait fonctionnel Modalité 

Migration 

Diadrome 
Potamodrome 

Pas de migration 
Océanodrome 

Habitat 
Pélagique 

Benthopélagique 
Demersal 

Rhéophilie 
Rhéophile 
Limnophile 
Eurytopique 

Zone d’alimentation Benthivore 
Colonne d’eau 

Habitat de reproduction 

Phytophile 
Lithophile 

Phyto-lithophile 
Psammophile 

Autre 

Salinité 

Eau douce 
Eau saumâtre 

Eau saumâtre – Eau marine 
Eau douce – Eau saumâtre – 

Eau marine 
Eau douce – Eau marine 

Régime alimentaire 

Invertivore 
Piscivore 

Phytophage 
Omnivore 
Carnivore 

Autre 

Durée de vie 
< 8 ans 

8-15 ans 
> 15 ans 

Taille 
<= 20 cm 
20-39 cm 
>= 39 cm 

Facteur de forme 
(ratio entre la partie la plus grande et la 

petite du corps) 

<= 4.35 
4.35-4.78 
4.78-5.6 
>= 5.6 

Facteur de nage 
(valeur faible = forte capacité de nage) 

<= 0.38 
0.38-0.43 
> 0.43 

Age de maturité des femelles 

<= 2 ans 
2-3 ans 
3-4 ans 
4-5 ans 



>= 5 ans 

Période de reproduction Reproduction hivernale 
Reproduction estivale 

Période d’incubation 
<= 7 jours 
7-14 jours 
> 14 jours 

Fécondité 
<= 55000 oocytes 

55000-60000 oocytes 
> 60000 oocytes 

Fécondité relative 
<= 57 oocytes/g 
57-200 oocytes/g 
> 200 oocytes/g 

Diamètre des œufs 
< 1.35 mm 
1.35-2 mm 
> 2 mm 

Taille des larves 
<= 4.2 cm 
4.2-6.3 cm 
> 6.3 cm 

Soins parentaux 
Pas de soins parentaux 

Protection par un nid 
Autre protection 

Durée du stade larvaire 
< 12 jours 

12-25 jours 
> 25 jours 

	
Figure	A7-2	:	Température	moyenne,	minimum	et	maximum	(°C)	dans	les	FLOLIZs	à	
l’été	2019	et	2020,	gamme	optimale	de	température	(°C)	et	moyenne	de	différentes	
espèces	et	stades	de	poissons.	Les	points	rouges	correspondent	à	la	valeur	maximum.	
Les	points	bleus	correspondent	à	la	valeur	minimum.	Les	points	noirs	correspondent	à	
la	valeur	moyenne.	Les	gammes	de	température	des	espèces/stades	sont	issues	de	

Tissot	ans	Souchon	(2010).	
	

 



Annexe	8	–			Liste	des	publications	et	communications.	
	
1. Publications	scientifiques	

v Floating	Littoral	Zone	(FLOLIZ):	A	solution	to	sustain	macroinvertebrate	communities	
in	regulated	lakes?	(Salmon	et	al.,	2022).	
	

v Salmon	 et	 al.	 (in	 prep.)	 Floating	 Littoral	 Zone	 (FLOLIZ)	 as	 functional	 habitats	 for	
juvenile	fish	in	a	french	reservoir.	(Titre	non	définitif).	

	
v Article	de	synthèse	général	(en	prévision).	
	
2. Conférences,	congrès,	colloques…	

v Colloque	 de	 l’Association	 Française	 de	 Limnologie	 (22-23	 novembre	 2018)	
(COMMUNICATION	POSTER).	
	

v 28ème	 Congrès	 des	 Doctorants,	 organisé	 par	 l’Ecole	 Doctorale	 251	 Science	 de	
l’environnement	(14-15	avril	2021)	(COMMUNICATION	ORALE).	

.	
v Séminaire	Restauration	des	milieux	 aquatique	 :	 scientifiques	 et	 gestionnaires,	 vers	

une	 vision	 partagée	 organisée	 par	 l’Association	 Française	 de	 Limnologie	 (24	 juin	
2021)	(COMMUNICATION	ORALE).	

	
v 12ème	Symposium	pour	 les	Sciences	Européennes	sur	 l’eau	douce	(Symposium	for	

European	Freshwater	Sciences,	SEFS)	(25-30	juillet	2021)	(COMMUNICATION	ORALE).	
	

3. Autres	communications	
v Tournage	 pour	 ARTE	 Journal	 le	 14	 septembre	 2018	 pour	 l’inauguration	 de	

l’installation	des	structures	flottantes.	
https://www.arte.tv/fr/videos/085168-000-A/lacs-artificiels-source-de-
biodiversite/	
	

v Tournage	pour	ARTE	le	30	juin	2021.	Diffusion	du	documentaire	Les	alpes	françaises	-	
du	Mont	Blanc	à	la	méditerranée	prévue	le	14	avril	2022	à	16h55	pour	la	partie	1	A	
l’assaut	des	sommets	et	à	19h00	Sous	la	caresse	du	soleil	pour	la	partie	2.	
	

v Article	 de	 presse	 dans	 le	 magazine	 OpenSources,	 des	 acteurs	 de	 l’eau	 et	 de	
l’hydroélectricité	en	Durance-Verdon	(Numéro	2,	Juin	2021).	
	

v Article	de	presse	Le	Dauphiné	Libéré	(16	Mars	2022).	
https://c.ledauphine.com/environnement/2022/03/16/lac-de-serre-poncon-des-
nurseries-et-frayeres-pour-les-poissons 
	

v Exposition	estivale	(film	et	photos)	à	la	Capitainerie	de	Savines-le-Lac.	
	
v Film	du	projet	UROS	disponible	sur	la	plateforme	Youtube.	

https://www.youtube.com/watch?v=Qgw6HuQft_g	
	
	

	



4. Récompense	
v Prix	de	l’Innovation	dans	la	catégorie	«	Biodiversité	et	protection	de	la	nature	»	(3ème	

édition	des	prix	EDF	Pulse	PACA,	Septembre	2021).		
https://www.edf.fr/pulse/prix-locaux/paca/laureats-2021	
	

 
Figure	A8-1	:	Photographie	de	la	cérémonie	de	remise	des	prix	EDF	Pulse	PACA	(3	

Septembre	2021).	©EDF	
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