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Contexte de programmation et de réalisation 
 
 
Les nutriments constituent un des éléments importants qui conditionnent les possibilités d’atteinte du 
bon état écologique pour les cours d’eau. L’importance des déséquilibres engendrés par les apports 
anthropiques (eutrophisation, proliférations algales, pollution des sources d’alimentation en eau 
potable…) nécessite un effort collectif pour connaître le fonctionnement des écosystèmes aquatiques 
et mettre en œuvre les moyens nécessaires à une amélioration des milieux.   
 
Une synthèse de travaux cherchant à connaître l’évolution et le potentiel de recyclage et de rétention 
des nutriments dans les milieux naturels ainsi que dans les milieux modifiés était nécessaire pour 
évaluer l’état des connaissances sur les capacités des cours d’eau à éliminer les nutriments, en 
particulier en fonction de leur hydromorphologie. 
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Résumé 

 

Les cours d’eau, en tant que milieux récepteurs du bassin versant, concentrent les nutriments d’origine 
naturelle mais également anthropique et dans ce cas souvent en excès. Cela entraîne une eutrophisation 
des cours d’eau eux-mêmes, mais aussi des milieux plus aval, plans d’eau, estuaires et zones côtières. 
Une certaine partie des nutriments peut toutefois être éliminée par les cours d’eau grâce aux processus 
d’autoépuration.  

Il existe deux voies principales de diminution des nutriments dans le milieu, l’une consiste à lutter en 
limitant les sources d’apport (ex : fertilisation mieux maîtrisée des sols agricoles, bonnes pratiques 
culturales : couverture des sols en hiver, bandes enherbées…), l’autre à favoriser au maximum les 
processus naturels d’autoépuration. Le présent rapport ne s’intéresse qu’à la deuxième voie, et analyse 
les processus d’assimilation naturelle des nutriments, en insistant sur le rôle joué par 
l’hydromorphologie des cours d’eau. Il entend apporter des informations susceptibles d’orienter les 
mesures de préservation et de restauration des cours d’eau et des corridors rivulaires. Le rôle des zones 
humides, comme autres éléments du paysage terrestre ayant une importance dans le processus 
d’autoépuration des eaux n’est pas abordé ici. 

La complexité des processus en œuvre dans les phénomènes d’eutrophisation des cours d’eau exige 
une stratégie ciblée sur l’augmentation de la résilience des écosystèmes, dans laquelle la restauration 
d’un fonctionnement hydromorphologique équilibré revêt prendre une part importante. Il est toutefois 
difficile de quantifier l’apport direct des mesures de restauration hydromorphologique aux processus 
d’autoépuration. Il peut y avoir des variations importantes, avec des résultats parfois antagonistes pour 
des mesures similaires. Les études montrent toutefois que les altérations du fonctionnement 
hydromorphologique des rivières (imperméabilisation des sols, drainage, rectifications, chenalisations, 
suppressions de l’alternance de faciès…) influencent de façon importante la dynamique des nutriments. 
Les actions de restauration visant à retrouver un fonctionnement plus proche de celui d’origine peuvent 
améliorer les processus, même si elles ne permettront pas d’éliminer l’eutrophisation due à des apports 
excessifs, dépassant les capacités initiales d’autoépuration du cours d’eau. 

Les processus d’élimination des principaux nutriments (phosphore et l’azote) peuvent être améliorés en 
envisageant la restauration des altérations qui sont connues comme ayant un effet négatif ; à savoir, 
l’accélération des flux hydriques, l’imperméabilisation des sols, le drainage, les rectifications et la 
suppression par chenalisation des alternances de radiers et de mouilles ainsi que la réduction forte de 
l’emprise des ripisylves. Les cours d’eau de rang 1 à 3, en particulier en zone agricole subissent ces 
altérations de façon importante alors qu’ils détiennent d’importantes capacités d’élimination, 
notamment pour l’azote. Les capacités de stockage plus ou moins temporaire dans les berges et les 
plaines d’inondation doivent également être intégrées à la réflexion. L’efficacité de cette élimination 
peut également être améliorée par des mesures de restauration des berges et des vallées alluviales.  

L’ensemble des bénéfices écologiques des actions de restauration doit être pris en compte, les résultats, 
même s’ils sont souvent incertains à court terme, pourront se révéler bénéfiques à long terme pour peu 
que l’on prenne en considération un éventail de bénéfices suffisant. La notion de coût des opérations de 
restauration est à mettre en regard des bénéfices apportés dans l’ensemble des compartiments, ainsi 
qu’à l’amélioration des fonctions et services rendus par les écosystèmes. 
 
Mots clés  
 
Autoépuration, Eutrophisation, Restauration, Hydrom orphologie, Azote, Phosphore 
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F.Oraison, Y.Souchon, K.Van Looy 

 

1. Introduction 
 
Les cours d’eau reçoivent des apports divers en provenance de leur bassin versant. Différents 
processus permettent de métaboliser, de stocker ou de transformer les apports, en particulier 
de nutriments et de matière organique. En conditions naturelles, ce fonctionnement caractérise 
la résilience des systèmes, capables de conserver un certain équilibre et de revenir, le cas 
échéant à un état préexistant à une perturbation. Ce recyclage naturel dans les cours d’eau 
peut cependant être modifié par les apports supplémentaires liés aux activités anthropiques, 
telles que l’utilisation de fertilisants en agriculture, les rejets émanant des stations d’épuration, 
par exemple. 
 
Les éléments eutrophisants (matière organique (MO), azote (N), phosphore (P)) posent 
différents problèmes au niveau des milieux aquatiques et de l'état écologique des cours d’eau. 
En tant qu’éléments nutritifs, ils sont à la base de la production primaire et des réseaux 
trophiques. Apportés en excès, ils provoquent un déséquilibre : l’eutrophisation, qui se 
manifeste par des développements excessifs de la végétation pouvant entraîner des conditions 
anoxiques, et produisant parfois des substances toxiques.   
 
Les conditions du milieu aquatique (température, oxygène dissous…) jouent un rôle 
déterminant dans les processus d’autoépuration qui permettent aux cours d’eau de 
métaboliser, de fixer, d’éliminer les nutriments, ainsi que dans le développement d’épisodes 
de proliférations algales. Les conditions de température et d’oxygène favorables aux 
processus d’autoépuration (par ailleurs souvent défavorables à la prolifération d'algues) sont 
souvent attribuées à une hydromorphologie équilibrée des cours d'eau, à savoir un lit 
diversifié bien aéré (avec une alternance de radiers et de mouilles), ombragé par des ripisylves 
qui limitent l'échauffement.  
 
L’hydromorphologie joue donc un rôle important dans les processus d’autoépuration. Un lit 
mineur à faciès diversifiés, peut abriter les différents processus d'autoépuration ainsi que les 
différents groupes d'organismes concernés. Les arbres tombés dans l'eau génèrent une surface 
non négligeable pour les organismes qui filtrent l'eau ; les mouilles sont un milieu idéal pour 
les processus de dénitrification ; les radiers fournissent l'oxygène nécessaire pour l'activité 
respiratoire de l’ensemble des  organismes ; enfin,  des variations naturelles de niveau d’eau  
et les flux hydrologiques et solides transversaux permettent la connexion avec la nappe 
phréatique, les berges et la plaine d’inondation qui peuvent également participer aux 
processus.  
 
Il semble donc que dans le but de sauvegarder les conditions du milieu aquatique 
correspondant à une capacité autoépuratrice naturelle et équilibrée, et limiter les risques 
d’eutrophisation, il faille favoriser la préservation des conditions naturelles et encourager les 
actions de restauration hydromorphologique.  
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2. Processus en œuvre pour l’autoépuration 
 
Les processus qui participent l’autoépuration des cours d’eau dépendent de l’action conjointe 
de trois types de phénomènes (Fontvieille et al. 1996) : 
 

- des processus physiques tels que les échanges gazeux avec l’atmosphère, la 
sédimentation des particules en suspension ou l’adsorption sur le substrat, 

- des processus chimiques, bactériens et production primaire tels que la décomposition 
des matières organiques (minéralisation), l’assimilation des nutriments minéraux (par 
la végétation,  le biofilm), la respiration, la nitrification, la dénitrification,  

- des processus macrobiologiques, tels que le broutage des communautés bactériennes 
par les invertébrés aquatiques et l’exportation de matière à travers leur émergence. 
Selon le même principe, l’exploitation de la matière végétale (faucardage par 
exemple) peut participer au processus d’export des nutriments. 

 

 
Figure 1 : Schéma des principaux processus participant aux mécanismes d’autoépuration (MES : 
Matières en suspension, MOP : matière organique particulaire)  
 
Parmi les éléments étudiés dans les cours d’eau, le phosphore et l’azote font l’objet d’une 
attention particulière du fait de leur importance dans la croissance végétale. Ils peuvent être 
limitants dans certaines conditions naturelles qui restent cependant exceptionnelles : en deçà 
de 5µg/l pour le phosphore et 50µg/l pour l’azote (Rosemond et al. 1993; Souchon et al. 
1996). Lorsque ces nutriments sont apportés en quantité excessive dans les cours d’eau, 
l’équilibre des cycles naturels est alors modifié, et on assiste, le plus souvent, à une 
eutrophisation des milieux. Cela participe aux nombreuses perturbations que les cours d’eau 
subissent. Un apport excédentaire en nutriments favorise une croissance excessive de la flore 
aquatique qui entraîne une eutrophisation accélérée des plans d’eau, cours d’eau et zones 
côtières et modifie rapidement l’habitat faunique. L’ensemble du fonctionnement du système 
est altéré, les perturbations pouvant aller jusqu’à causer certains problèmes sanitaires comme, 
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par exemple, une prolifération de cyanobactéries qui libèrent des toxines nocives pour la santé 
lorsqu’elles se dégradent (Frossard et al. 2004).  
 
La principale source d’azote vient des apports agricoles, le phosphore vient quant à lui à la 
fois des apports agricoles et urbains (y compris les eaux issues de stations d’épuration) et des 
rejets industriels, lorsqu’ils sont mal ou pas traités. L’ensemble des masses d’eau est 
concerné : l’OSPAR1 évalue la contribution des cours d’eau à l’eutrophisation des estuaires et 
zones côtières entre 65 à 80 % pour l’azote total, et 80 à 85% pour le phosphore (de Klein 
2008), 30% de l’azote provient des dépôts atmosphériques.  
 
Il convient par conséquent de s’interroger sur les moyens à développer afin de limiter 
l’eutrophisation des milieux aquatiques. Dans quelle mesure les capacités autoépuratrices des 
cours d’eau peuvent être altérées lorsqu’ils ont été modifiés par l’homme (modifications des 
profils en long et en travers, incisions, déconnexions des annexes latérales, colmatage), quelle 
charge sont-ils capables d’éliminer, quelles opérations de restauration pourraient être mises en 
œuvre pour favoriser ces capacités ? Des programmes de restauration existent dans le but de 
rétablir des fonctionnements géomorphologiques et écologiques des cours d’eau avec l’espoir 
d’améliorer par voie de conséquence l’ensemble de leurs caractéristiques.  
 
Après un bref rappel du devenir des molécules entrant dans le cours d’eau, ainsi que des 
cycles de l’azote et du phosphore, nous proposons une présentation de différentes études 
tentant de mettre en relation les caractéristiques physiques des cours d’eau ainsi que quelques 
actions de restauration avec leur capacité épuratoire vis-à-vis, en particulier, de ces deux 
nutriments.  
 

3. Devenir des « intrants » dans les cours d’eau  
 
Tout élément entrant dans un cours d’eau est susceptible d’être transporté sur une plus ou 
moins grande distance selon qu’il est fixé, assimilé ou non par les processus à l’œuvre dans le 
cours d’eau. Le principe du « spiraling » proposé par Newbold et al. (1981) décrit le devenir 
d’une molécule entrant dans un cours d’eau : elle parcourt une certaine distance sous forme 
dissoute, puis sous forme particulaire après assimilation par la végétation et enfin dans le 
compartiment invertébrés/consommateurs avant de retourner dans l’eau après la mort puis la 
décomposition de ces organismes. Newbold et al. (1981) sont les premiers à évaluer la 
distance parcourue par une molécule pour effectuer un cycle complet. Pour un petit cours 
d’eau forestier en Amérique du Nord, par exemple, elle s’élève à 193 m. 
 

                                                 
1 Convention pour la protection du milieu marin de l'Atlantique du nord-est  
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Figure 2 : “Spiraling” des nutriments dans un cours d’eau à deux compartiments (Eau (E) et particules 
(P)). La distance de transport S est la somme du transport dans le compartiment liquide (SE) et du 
transport après assimilation et recyclage (SP). FE(g.s-1) représente le flux de nutriments dans le 
compartiment liquide (E), et FP (g.s-1) est le flux de nutriments dans le compartiment particulaire (P). R 
et U (g.m-2.s-1) sont les taux d’échange de nutriments dissous entre le compartiment liquide et une unité de 
surface du compartiment particulaire  (Sabater et al. 2000). 
 
La notion de “spiralling” a permis d’étudier les flux biogéochimiques au niveau de l’ensemble 
de l’écosystème cours d’eau ou au moins sur des portions représentatives. Cela permet 
d’examiner les flux d’eau et de solutés entre les systèmes terrestres et fluviaux en intégrant les 
différentes composantes (zone hyporhéique, annexes, connectivité…). Certaines études parmi 
celles présentées dans ce texte s’appuient sur ce principe pour évaluer les variations de flux en 
fonction des caractéristiques physiques, de l’occupation du sol, de la géographie ou des 
nutriments dans les cours d’eau.  
 

3.1. Cycle de l’azote 
 
L’azote est un élément minéral qui, avec le carbone, l’oxygène et l’hydrogène est un des 
composants principaux du vivant, des écosystèmes ainsi que des agrosystèmes. Il existe sous 
différentes formes, la plus abondante étant la forme gazeuse N2, constituant majoritaire de 
l’atmosphère terrestre. Il est naturellement fixé par la végétation, en particulier par les 
légumineuses. La fixation à l’échelle planétaire de l’azote avant l’ère industrielle est estimée à 
125 tonnes par an (majoritairement par fixation biologique). Une évaluation effectuée au 
début des années 1990 montre qu’elle a augmenté de 157 tonnes par an du fait, de la 
production de fertilisants (100 T), de la culture de légumineuses (32 T), de l’utilisation de 
combustibles fossiles (25 T) (augmentation d’azote dans les dépôts atmosphériques). Dans le 
même temps la fixation biologique naturelle a diminué d’environ 10% du fait de la perte de 
surface d’écosystèmes naturels. Un bilan global évalue à 270 tonnes la quantité d’azote fixé 
par an, soit plus du double des estimations d’avant l’ère industrielle (Davidson and Seitzinger 
2006; Galloway et al. 2004; Seitzinger et al. 2006). 
Parmi ces quantités d’azote fixées, une partie aboutit dans les cours d’eau (engrais azotés, 
dépôts atmosphériques, minéralisation lors de la décomposition de la végétation…). 
L’azote dans un cours d’eau peut emprunter différentes voies, les principales étant (Figure 3) : 
- l’assimilation par les producteurs primaires, 
- l’utilisation par les microorganismes qui dégradent les substrats organiques pauvres en 
azote, 
- l’élimination par dénitrification, 
- le transport vers l’aval (Webster et al. 2003).  
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Figure 3 : Principaux processus à l’œuvre pour le devenir de l’azote dans les cours d’eau  

 
 

3.2. Cycle du phosphore 
 
Contrairement aux autres cycles biogéochimiques importants (azote, soufre, carbone, 
oxygène, eau), le cycle du phosphore ne comporte pas de composante gazeuse en quantité 
significative et n’affecte presque pas l’atmosphère. Sa disponibilité est donc liée à l’altération 
des roches ou à des sources anthropogéniques. Il est souvent l’un des éléments limitant la 
croissance végétale des écosystèmes terrestres. 
Bien que les sols contiennent une grande quantité de phosphore, excédant de 15 à 150 fois les 
besoins des plantes, seule une petite partie, le phosphore biodisponible, est accessible aux 
plantes et aux organismes vivants. Ce phosphore biodisponible est surtout présent en solution 
dans le sol sous forme d’ions orthophosphates directement assimilables par les plantes. Les 
ions orthophosphates peuvent aussi être attachés aux particules de sol ; cela implique qu’ils 
doivent s’en détacher pour passer en solution. 
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Les apports de phosphore biodisponible peuvent être modifiés par les usages anthropiques, 
stations d’épuration et apports de fertilisants aux cultures essentiellement. Le phosphore qui 
arrive dans un cours d’eau peut-être (Figure 4) :  

- assimilé par les producteurs primaires, 
- stocké dans les sédiments en se combinant à d’autres ions dans les particules du sol 

(fer, aluminium…), 
- transporté vers l’aval. 

 
Figure 4 : Principaux processus à l’œuvre pour le devenir du phosphore dans les cours d’eau  
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3.3. Quelles sont les voies d’élimination ou de stockage de l’azote et du 

phosphore dans les cours d’eau? 
 

3.3.1. La dénitrification  
 

La dénitrification est la production par des bactéries d’oxyde nitrique (NO), d’oxyde nitreux 
(N2O) et majoritairement d’azote gazeux (N2) à partir de nitrate et de nitrite. C’est un 
processus anaérobie facultatif. Elle se produit lorsque carbone et nitrate sont disponibles 
comme substrats et lorsque l’oxygène est rare ou absent. De telles conditions se rencontrent 
dans les couches anaérobies du sédiment mais également dans les biofilms. Elle peut avoir 
lieu en milieu terrestre, aquatique, océanique…(Davidson and Seitzinger 2006), et constitue 
une perte nette d’azote pour le milieu aquatique. 
La production de nitrates (nitrification), préalable nécessaire à la dénitrification lorsque 
l’azote se trouve sous une autre forme, nécessite, elle, de l’oxygène. Ces deux processus 
(nitrification et dénitrification) se combineront donc à l’interface entre des zones oxygénées et 
des zones hypoxiques voire anoxiques, interface pouvant se situer dans l’espace ou dans le 
temps (Seitzinger et al. 2006). Le concept de « Hot spot » et « hot moments » développé par 
Mc Clain et al., 2003, Vidon et al. (2010) met en avant cette alternance de périodes et de lieux 
plus ou moins actifs pour la dénitrification mais aussi pour d’autres processus affectant 
d’autres éléments (transport, transformation, phosphore, pesticides…). 
Au vu des conditions nécessaires à la dénitrification, un certain nombre de paramètres peut 
être considéré comme pouvant influencer ce processus, parmi lesquels : 

- le régime hydrologique ainsi que la géomorphologie du cours d’eau qui conditionnent 
le temps de résidence, les échanges avec la zone hyporhéique, la profondeur…(un 
temps de résidence long par exemple, favorise le développement de conditions 
hypoxiques favorables à la dénitrification ; une trop  grande homogénéité, en 
revanche, peut être néfaste car elle peut limiter l’alternance en zones anoxiques et 
zones oxygénées et ainsi limiter la nitrification en favorisant une augmentation 
excessive de l’ammonium), 

- les apports en azote, et en particulier en nitrates, en effet, la dénitrification est un 
processus soumis à saturation (au-delà d’une certaine concentration en nitrates, la 
capacité de dénitrification diminue (Mulholland et al. 2009),  

- la disponibilité en carbone organique, carburant essentiel au processus. 
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Flux globaux d’azote, la dénitrification à large échelle 

 

La connaissance des flux de nutriments à large échelle est importante pour déterminer les éléments des 
écosystèmes susceptibles de produire, de stocker ou d’éliminer les éléments nutritifs, et cibler ainsi les 
éléments sur lesquels des mesures de limitation et de restauration seront susceptibles d’être efficaces. 
Seitzinger et al. (2006) ont estimé la dénitrification à une échelle globale, au niveau terrestre, eaux 
souterraines, cours d’eau et lacs (Figure 5) : 
 

 
Figure 5 : Dénitrification totale dans les différents écosystèmes en tonnes d’azote par an (a) et en 
pourcentage d’azote (b) sur la base des 270 tonnes fixées par an. OMZs : zones océaniques pauvres en 
oxygène. (Seitzinger et al. 2006) 
 
Lorsque les quantités dénitrifiées sont rapportées à la surface de chaque écosystème considéré, on 
observe une contribution importante des composantes aquatiques (Figure 6) : 
 

 
Figure 6 : (a) Surface par type d’écosystème (b) dénitrification moyenne pour chaque système. (Seitzinger 
et al. 2006) 
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D’autres évaluations (Pina-Ochoa and Alvarez-Cobelas 2006) (Figure 7) confirment que les rivières et les lacs 
font partie des zones où les taux de dénitrification sont les plus importants.  
 

 
 
 
 

 
3.3.2. Autres processus, l’assimilation, l’adsorption, l’exportation 

 
- L’assimilation  
 

Les nutriments sont assimilés par les producteurs primaires et entrent ainsi dans la chaîne 
alimentaire. L’assimilation constitue une forme de stockage transitoire, en effet, à la mort de 
l’organisme (végétal ou animal) sa décomposition remet en circulation les éléments 
accumulés. Il s’agit là du processus de recyclage naturel des éléments. L’organisme mort peut 
également sédimenter et être enfoui, ce qui permet un stockage à plus long terme dans les 
sédiments, en fonction des caractéristiques du milieu. La matière organique produite peut 
également être exportée (émergences d’invertébrés, faucardage…) hors du cours d’eau. Il 
s’agit dans ce cas d’une élimination nette des nutriments. Les apports anthropiques qui 
s’ajoutent aux apports naturels perturbent cet équilibre et provoquent un enrichissement du 
milieu plus rapide.  
 

- L’adsorption  
 

Les nutriments peuvent être immobilisés plus ou moins temporairement au contact des 
sédiments. Du fait de l’absence de phase gazeuse, le phosphore ne peut être éliminé des 
milieux aquatiques que par l’intermédiaire des capacités de stockage. Il peut être stocké de 
manière plus pérenne dans les sédiments lorsqu’il se combine à d’autres ions dans les 
particules du sol (fer, aluminium…). Toutefois, cette forme de stockage dépend d’une part, 
des caractéristiques d’oxydoréduction du sédiment et d’autre part du régime hydrologique du 
cours d’eau. Les crues qui mobilisent les sédiments peuvent remettre en suspension les 
nutriments qui y étaient fixés. D’une manière générale au fur et à mesure de l’enfouissement 
des sédiments, les conditions deviennent majoritairement anoxiques, limitant les possibilités 
de fixation du phosphore. Il n’est donc jamais stocké à très long terme dans les cours d’eau. 
En ce qui concerne  l’azote, le stockage peut avoir lieu lorsqu’il se trouve sous forme 
organique, après assimilation par les producteurs primaires. Cependant il est en général 
rapidement décomposé et peu stocké dans les sédiments en cours d’eau. 

Figure 7a : Boîtes à moustache des taux de 
dénitrification annuels relevés dans différents 
écosystèmes aquatiques. Il n’y a pas de données 
annuelles disponibles pour des sites océaniques. 
Les boîtes incluent 25-75% des données, les 
carrés noirs représentent la médiane, l’ensemble 
des données est compris dans les intervalles de 
confiance. 

 

Fig 7 b : Boîtes à moustache des taux de 
dénitrification  relevés dans différents 
écosystèmes aquatiques, mesures effectuées 
pendant le mois le plus chaud. 
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- L’exportation 
 

Un stockage plus efficace se produit au niveau des berges et des plaines inondables. Les 
nutriments apportés par les crues y sont immobilisés de façon plus pérenne, soit par 
infiltration et adsorption dans les sols alluviaux, soit par sédimentation. 
A l’échelle d’un bassin versant, le phosphore peut donc être fixé dans les sédiments des cours 
d’eau à plus ou moins long terme. La capacité de fixation par les particules du sol va dépendre 
de la charge en phosphore, de l’abondance de surfaces réactives (argiles…), de la présence 
d’ions susceptibles de fixer le phosphore (Ca, Fe, Al selon le pH) et de la teneur en matière 
organique (Dorioz and Trevisan 2008). Cette capacité peut toutefois tendre vers la saturation 
sous l’effet d’apports importants cumulés, ce qui accroît la teneur en ions phosphates dans la 
solution du sol et le risque de leur transfert vers l’environnement.   
 

3.3.3. Conditions spécifiques temporelles et spatiales 
 
Au-delà des conditions générales, les conditions spécifiques (et typologiques) influencent 
profondément les processus d’autoépuration (Figure 8). En particulier  en ce qui concerne la 
dénitrification, les teneurs en nitrates dans le milieu (elles-mêmes dépendantes de conditions 
locales spécifiques), les teneurs en phosphore total (comportement antagoniste des deux 
éléments nutritifs N et P), les teneurs en oxygène et en matière organique, ainsi que dans une 
moindre mesure la lumière et la présence de macrophytes, sont les paramètres les plus 
influents. 
 

 
 

Figure 8 : Taux de dénitrification annuels et facteurs de contrôle qualitatifs dans les écosystèmes aquatiques (Pina-
Ochoa and Alvarez-Cobelas 2006) 
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La connaissance des processus d’élimination et d’assimilation des nutriments par les cours 
d’eau est essentielle. Elle doit s’accompagner d’évaluations des sources et des flux afin de 
permettre la mise en place de mesures de restauration, de réduction des émissions, en fonction 
des apports et de la dynamique des nutriments. En effet, la charge finale dans les estuaires et 
les zones côtières dépend des transformations que les nutriments vont subir pendant leur 
transport. Il est donc capital de prendre en considération les éléments influençant le devenir 
des nutriments dans les cours d’eau, et ce, même s’il subsiste une incertitude importante sur 
leurs taux de transformation et de transfert.  
 
 

4. Évaluation des flux d’azote et de phosphore à l’échelle des territoires 
 
A l’échelle de la France, Dorioz et al. (2008) ont effectué une synthèse visant à évaluer les 
flux moyens de phosphore vers les cours d’eau en fonction des grands types d’occupation du 
sol (Tableau 1) : 
 
Tableau 1 : flux moyens de quelques modes d’occupation des sols exprimés en kg/ha/an. 
 

Bassins agricoles Bassins urbains Mode d’occupation des 
sols 

Bassins forestiers et agricoles 
extensifs Prairies Cultures Résidentiel Industriel 

P total en kg/ha/an 0,04 à 0,2 0,1 à 1,1 0,7 à 2,5 0,5 à 1,5 1,2 à 2,5 
% de P dissous <50% 20 à 

50% 
10 à 
40% 

≥ 40% ≥ 40% 

 
Les valeurs maximales trouvées dans la littérature atteignent 6 kg/ha/an de phosphore pour les 
bassins constitués uniquement de cultures annuelles ou pour certains vignobles en pente.  
Une étude conduite dans le cadre d’un travail de modélisation distribuée des flux d'azote sur 
des petits bassins versants méditerranéens, évalue les flux d’azote entre 15 à 50 kg/ha/an vers 
les eaux souterraines et 5 à 20 kg/ha/an vers les eaux de surface (Payraudeau 2002). (Bassin 
versant de l’étang de l’Or -348 km²- et de l’étang de Thau-269 km²- dans l’Hérault). Ces 
valeurs correspondent à des valeurs rapportées pour les Etats-Unis (voir encadré ci-après). 
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Des évaluations similaires existent aux Etats-Unis (U.S. Environmental Protection Agency. 1999) 
 
Tableau 2 : Charge en azote et phosphore observées en fonction de l’occupation du sol : 

 
Les études sont nombreuses aux Etats-Unis, sur des bassins versants de taille et occupation du sol très 
variables ; avec une évaluation de la charge en nutriments et de la réduction nécessaire pour atteindre 
le TMDL (Total Maximum Daily Load, voir détails plus loin).  
Exemple d’un cas dans le Maine avec une occupation du sol à dominante forestière (69%) sur 11770 
ha (FB Environmental Associates 2010), TMDL report 2010): 

 
Figure 9 : Estimation de la charge en nutriments, comparaison avec une masse d’eau de référence et diminution 
nécessaire pour atteindre l’objectif de qualité d’eau fixé. 
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5. Apport des modèles  

De nombreux modèles sont développés pour tenter d’évaluer les flux de nutriments et de 
polluants du bassin versant vers les cours d’eau, mais aussi les possibilités de stockage, de 
limitations voire d’élimination selon les caractéristiques du milieu. Ils permettent d’une part 
de simuler les apports aux cours d’eau ainsi que leur origine, et d’autre part d’envisager des 
scénarios de réduction des apports agricoles, de restauration, ou d’aménagements visant à 
limiter l’eutrophisation.  

Les processus d’autoépuration de l’ammonium en relation avec l’oxygène sont assez bien 
connus et par conséquent intégrés dans certains modèles de qualité de rivières (Van Griensven 
& Bauwens 2003). Cependant, la complexité du fonctionnement spatial et temporel de 
l’ensemble des processus d’autoépuration et de prolifération des biomasses bactériennes, ne 
permet pas actuellement de les intégrer de façon pleinement satisfaisante dans les modèles. 

De Klein et al. 2008 ont effectué une projection des concentrations d’azote et de phosphore 
prévisibles à long terme qui montre que pour la majorité des pays européens les apports de 
nutriments seront excessifs. L’analyse montre que pour protéger la qualité des eaux de surface 
la limite fixée d’apport d’azote devrait être 2 à 20 fois inférieure selon les régions (influence 
des conditions climatiques essentiellement) et que les apports en phosphore doivent 
également être régulés (Figure 10). 

 

 
Figure 10 : Moyenne des concentrations d’azote et de phosphore dans les eaux de surface de plusieurs 
pays européens. Les lignes horizontales indiquent les limites de concentration acceptables (d’après De 
Klein et al. 2008) 
 
Les mesures pour évaluer la dénitrification sont délicates du fait de la variabilité locale du 
processus et du nombre de paramètres qui l’influencent. Les facteurs de contrôle dominants 
sont très variables dans l’espace et dans le temps donnant lieu à des zones « hot spots » et des 
périodes « hot moments » de dénitrification importante. L’approche par modélisation permet 
une évaluation plus globale et à plus large échelle des processus prenant en compte les 
différents paramètres influents, comme l’hydrologie et le climat dans le cas de l’étude de 
Pinay et al. (2007). 
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Pour certains cas particuliers, comme dans la région méditerranéenne, où les apports de 
nutriments ont surtout lieu pendant des épisodes de crue, il est intéressant de disposer de tels 
outils qui prennent en compte les évènements climatiques et pas seulement des bilans annuels 
qui sont peu représentatifs de la réalité (Payraudeau 2002). 
 
Toutefois, les modèles doivent pouvoir être appliqués avec des données accessibles et reposer 
sur un nombre de paramètres limité pour faciliter le calage du modèle avec la zone étudiée. 
Ces dernières années de nombreux modèles ont été développés dans le but d’avoir une vision 
générale des effets des conditions environnementales et des pratiques agricoles sur la perte 
des nutriments à différentes échelles : DRAINMOND, AGNPS, ANSWERS2000, SWAT, par 
exemple ont été utilisés pour simuler les mouvements de flux et de nutriments dans un bassin 
versant (Lam et al. 2010). 
 
Une approche spatiale permet de déterminer les sources, les risques et éventuellement les 
puits ou zones tampons à préserver, restaurer ou mettre en place pour limiter les apports. 
Dans un exemple d’approche spatiale Kellogg et al (2010) liste les différentes variables qui 
peuvent être prises en considération ainsi que les auteurs qui les citent : 

• La largeur de la ripisylve (Vidon and Hill 2004), 
• le type de végétation (Addy et al. 1999), 
• les caractéristiques géomorphologiques (Lowrance et al. 1997; Pinay et al. 2000), 
• les sols (Young and Briggs 2007), 
• le réseau hydrographique, la forme de l’écoulement, la morphologie (Hill et al. 2000), 
• le climat (Sabater et al. 2003), 
• les saisons (Pinay et al. 1993), 
• l’occupation du sol (Baker et al. 2006). 

 
La prise en compte des bandes enherbées, de la présence de ripisylve, de connexions avec des 
bras morts, peut probablement permettre d’affiner ces modèles. De même, la connectivité 
entre la source de nutriments et / ou de polluants et ces dispositifs tampons doit être 
examinée, une ripisylve court-circuitée par un fossé de drainage perd de son efficacité. 
 
Il existe également des modèles développés dans le but de déterminer les capacités de la 
ripisylve à limiter l’apport de nutriments vers le cours d’eau. Baker et al. (2006) ont 
développé des métriques qui peuvent permettre de mieux évaluer l’effet de l’occupation du 
sol sur la qualité de l’eau, d’introduire les zones tampons dans les modèles simulant le devenir 
des nutriments, de quantifier l’évolution spatiale pour modéliser les processus et ainsi cibler 
les éventuelles actions de restauration nécessaires. 
 

6. Estimation des capacités autoépuratrices des cours d’eau 
 
Comme nous avons pu le voir ci-dessus, les cours d’eau sont des milieux où le recyclage de 
nutriments peut être important. Cependant, ces capacités naturelles ne sont pas extensibles à 
l’infini et, même si elles sont maintenues ou restaurées au maximum, les cours d’eau ne 
peuvent éliminer plus d’une certaine charge en nutriments. Au delà, les nutriments sont 
transportés vers l’aval produisant au fur et à mesure des conditions de plus en plus eutrophes. 
Cette évolution vers l’eutrophisation se retrouve dans la plupart des conditions naturelles de 
l’amont vers l’aval mais elle peut être considérablement amplifiée par les apports 
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anthropiques. Au-delà d’une certaine teneur en nutriments, les écosystèmes aquatiques 
présentent des perturbations importantes.   
 
 
Exemple d’étude sur l’effet du phosphore sur les invertébrés dans les milieux aquatiques (Erreur ! Source 
du renvoi introuvable.) : 

 
Figure 11 : Nombre de genres de macroinvertébrés rencontrés en fonction de la concentration en phosphore dans le 
milieu 
 
Cette étude s’intéresse à des données recueillies sur une période de 25 ans aux Pays-Bas (région d’Europe qui 
connait les teneurs les plus importantes en nutriments, cf. Figure 10). Ce graphique montre que l’ensemble des 
867 genres d’invertébrés observés pendant cette période n’est jamais totalement présent. L’intervalle de 
concentrations de phosphore à l’intérieur duquel un nombre maximal (Nmax) de genres est représenté est entre 
(0,1 à 0,3 mg/l). En dehors de cet intervalle la richesse spécifique diminue du fait soit d’une eutrophisation, soit 
d’une oligotrophisation, (Struijs et al. online first), situation qui se rapproche alors des valeurs données pour le 
très bon état (0.03mg P/l SEQeau).  
 
 
 
Il convient donc également de s’interroger sur la notion de référence trophique, qui évolue en 
fonction de différents paramètres, en particulier de la typologie. Dodds (2007) définit des 
critères susceptibles de s’appliquer aux nutriments dans les cours d’eau. L’alternance 
naturelle entre le statut autotrophe et hétérotrophe le long d’un cours d’eau de la source à 
l’aval, peut être altérée par les apports anthropiques d’azote et de phosphore ; la présence de 
matière organique joue également un rôle important dans l’impact que ces deux éléments 
peuvent avoir. Les objectifs et critères pour l’azote et le phosphore doivent toujours être mis 
en regard des teneurs en carbone. Il faut considérer à la fois les sources de l’ensemble de ces 
éléments.  
 
La plupart des pays ont défini des objectifs de bon état : 

- pour le phosphore entre 0.07 et 0.15 mg P/l (variant selon la typologie). Cependant, 
pour des grands cours d’eau, Mainstone & Parr (2002) mentionnent des valeurs de 
0.2 mg/l comme objectif  intermédiaire pour les grands cours d’eau en voie 
d’amélioration dans les zones aval. Il faut également tenir compte des risques de 
prolifération d’algues qui peuvent apparaître dès 0.1-0.2 mg P/l (Crouzet et al. 2005). 
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-  pour l’azote, qui peut être toxique sous certaines formes (ammonium notamment) des 
valeurs basses doivent être respectées pour les espèces plus critiques ; des valeurs 
inférieures à 4 mg NH4-N/l et 2 mg NO3-N/l sont proposées (Camargo et al. 2005).  

 
Diverses études se sont intéressées aux capacités des cours d’eau à contribuer à l’abattement 
des nutriments ainsi qu’aux possibilités d’améliorer ou de restaurer ces capacités, en 
particulier avant leur arrivée dans les estuaires où les problèmes liés à l’eutrophisation sont 
importants. 
 

 
Exemple d’évaluation des flux et de l’autoépuration à l’échelle d’un bassin versant  

(Thaipichitburapa et al. 2010): 
 
Evaluation des flux d’azote et de phosphore, exemple du bassin versant du Tha Chin en Thaïlande 
(13000 km², 2 millions d’habitants, 52% de surface agricole, en majorité intensive) : 
Cette étude a cherché à évaluer à travers un modèle les apports d’azote et de phosphore le long du 
bassin versant et l’évolution de leur concentration de l’amont vers l’aval, afin de déterminer 
l’efficience d’autoépuration du cours d’eau. Dans le bassin, les apports pour le phosphore sont compris 
entre 0,014 kg/ha/an et 1,014 kg/ha/an et pour l’azote entre 0,07 kg/ha/an et 4,07 kg/ha/an. 
Les concentrations dans le cours d’eau augmentent de l’amont vers l’aval. Les provinces situées à 
l’aval reçoivent les nutriments provenant des provinces amont mais elles montrent également des 
capacités d’autoépuration moins importantes, ce qui induit une augmentation du niveau trophique.  
 
 

 
Figure 12 : Concentration en ammonium (µM) de 36 stations dans le fleuve Tha Chin et son estuaire 
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Figure 13 : Concentrations en nitrites et en nitrates (µM) de 36 stations dans le fleuve Tha Chin et son 
estuaire 
 
 

 
Figure 14 : Concentrations en ortophosphates (µM) de 36 stations dans le fleuve Tha Chin et son estuaire 
 
Tableau 3 : Evaluation des capacités d’autoépuration du fleuve Tha Chin:  

 
 
Dans le cas présenté ici, l’autoépuration varie de 11,5% à 65% des apports pour l’azote et de 
12% à 62,5% des apports pour le phosphore. Ces valeurs varient en fonction de la localisation 
mais aussi de la saison. Le régime de pluies de type mousson influence de façon importante 
les apports et le transport vers l’aval. 
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Galloway et al. (2004) estiment que la moitié de l’azote entrant dans les cours d’eau peut être 
éliminée avant d’atteindre les eaux côtières, cependant de nombreux cours d’eau sévèrement 
impactés par l’homme n’en ont plus la capacité. Une étude sur 49 cours d’eau répartis sur le 
territoire des Etats-Unis choisis de façon à représenter une large variété de biomes et 
d’occupation des sols  a montré que l’élimination de l’azote par dénitrification était liée au 
taux de respiration et à la concentration en NH4

+ et variait entre 0.5% et 100% avec une 
médiane à 16% (Mulholland et al. 2009). Les facteurs principaux qui contrôlent la distance 
parcourue par l’azote dans le cours d’eau avant élimination par dénitrification sont :  
 

• le débit spécifique (débit/largeur) 
• les concentrations en nitrates 
• la respiration de l’écosystème 
• les zones de stockage 

 
Dans le cadre du CleanWater Act les études conduites aux Etats Unis s’intéressent à la charge 
maximale que les cours d’eau sont capables d’éliminer à travers le TMDL (Total Maximum 
Daily Load) (voir encadré ci-dessous). Pour cela, la détermination des processus intervenant 
en fonction des caractéristiques du cours d’eau est importante. Cette approche peut également 
permettre de mettre en place des mesures préventives pour réduire les apports de façon à ce 
que la charge en nutriments ne dépasse pas cette limite d’assimilation. Pour faire un parallèle 
avec les objectifs de la DCE, cette limite pourrait être assimilée à la limite de bon état 
écologique.  
 

Total Maximum Daily Load 
 

La charge maximale que les cours d’eau sont capables d’éliminer, est définie comme : 
 

TMDL = LC = WLA + LA + MOS 
où 
LC = charge qu’une masse d’eau peut recevoir sans dépasser les normes de qualité (avec une marge de 
sécurité) 
WLA = part du TMDL provenant de sources connues (ou à venir mais prévisibles) et localisées, de 
pollution  
LA =  part du TMDL provenant de pollutions diffuses connues (ou à venir mais prévisible) + la charge 
naturelle (dépend du type de milieu) 
MOS = marge d’incertitude sur la relation entre charge polluante et qualité de l’eau réceptrice 
 
Le TMDL est calculé pour les cours d’eau qui n’atteignent pas les standards de qualité de l’eau. Le but 
est de déterminer la quantité de polluant en excès pour la reporter sur les différentes sources et 
déterminer ainsi les réductions nécessaires. 
De nombreux TMDL ont été calculés pour des polluants précis, sur des tronçons définis. Le 
développement au niveau du bassin versant, qui permet une approche plus intégrative est en cours de 
développement dans de nombreux états. Toutefois, la mise en œuvre reste encore inégale selon les 
états. Elle consiste en un contrôle des points de pollution connus, et en la mise en bonnes pratiques de 
environnementales (agricoles entre autres : limitation des intrants, zones tampon…).    
 
Selon les cas le TMDL peut être déterminé de deux façons : 
- par rapport à des conditions de référence évaluées dans des cours d’eau ayant des caractéristiques 
similaires (géologie, taille, occupation du sol…) mais dont la biologie n’est pas impactée. Le 
processus couple les bassins versants deux par deux, l’un atteignant une qualité biologique acceptable, 
l’autre pas, 

Augmentent la distance avant 
dénitrification  

Diminuent la distance avant 
dénitrification  
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- d’après des critères (seuils) fixés pour des polluants donnés (cas de certains états). 
 
La charge en polluants, nutriments, sédiments… est dans certains cas évaluée à travers des modèles 
pour les cours d’eau impactés ainsi que pour les cours d’eau de référence. Divers modèles sont 
développés dans ce cadre. Par exemple, dans le modèle GWLF la charge de pollution diffuse est 
calculée en prenant en compte la surface de terres agricoles, la pente, l’érodabilité, les pratiques 
agricoles, ainsi que les concentrations naturelles en nutriments.  
Pour plus d’informations consulter le site de l’agence américaine de protection de l’environnement : 
http://water.epa.gov/type/watersheds/index.cfm 
 

 
Hall Jr et al. (2009) se sont également intéressés au prélèvement par la végétation qui 
constitue un élément important de l’abattement des nutriments. Il s’agit d’un processus 
provisoire qui limite cependant les transferts vers l’aval à plus ou moins long terme. Selon les 
conditions du milieu, le recyclage à la mort des organismes sera plus ou moins rapide : la 
minéralisation peut être précédée par une période d’enfouissement qui constitue une forme de 
stockage et peut dans certains cas faciliter le processus de dénitrification. De plus, lorsque la 
végétation est abondante dans un cours d’eau elle peut réduire la vitesse d’écoulement de 
façon significative. Un ralentissement facilite le contact avec les zones d’échange et de 
transformation des nutriments, il favorise également la sédimentation  et limite la diffusion du 
phosphore et de l’azote sous forme particulaire (Birgand et al. 2005). La rétention des 
nutriments sous forme particulaire peut-être augmentée de 25% par la présence de 
macrophytes (Schulz et al. 2003). D’autre part, la végétation est un support pour le biofilm où 
l’on peut trouver des bactéries dénitrifiantes et elle fournit la matière organique indispensable 
au processus de dénitrification (Bastviken et al. 2007). Enfin, l’influence de l’enracinement de 
certains macrophytes (ex : phragmites, typhas…) sur les variations du potentiel 
d’oxydoréduction du sol, stimule la réaction couplée nitrification/dénitrification (Eriksson and 
Weisner 1999). 
 
Lorsque les organismes sont exportés vers le milieu terrestre, émergence, pêche, faucardage 
par exemple, il s’agit d’un export net des nutriments assimilés au préalable. Il existe des 
évaluations de la masse des émergences mais pas de l’impact qu’elles ont sur les nutriments 
du cours d’eau. Des recherches dans des données historiques sur la « manne blanche » 
(Cesard 2010) rapportent des valeurs allant de 1000 kg à Chalon sur Saône jusqu’à 10 tonnes 
(essentiellement des éphémères) entre Chalon et Verdun-sur-le-Doubs (une trentaine de 
kilomètres)  pour l’année 1935. Jackson et Fisher en 1986 évaluent à 22 g/m²/an (poids sec) 
l’émergence des invertébrés d’un cours d’eau intermittent d’Arizona. Une synthèse (Huryn 
and Wallace 2000) donne des évaluations entre 1 et 1000 g/m²/an. Les plus importants 
concernent les milieux tempérés lorsque les populations dominantes sont constituées de 
filtreurs.  
La « manne blanche » a même fait l’objet de récoltes revendues ensuite à des producteurs 
d’aliments pour oiseaux ; activité importante dans les années 60, elle s’est réduite jusqu’à 
disparaître du fait, entre autres, de l’irrégularité et de la diminution des émergences. Il est 
probable que cette évolution soit liée aux aménagements des rivières (dans ce cas 
chenalisation de la Saône) qui entraînent une diminution des habitats, notamment ceux des 
éphémères. 
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7. Liens entre  la morphologie des cours d’eau et les capacités 
autoépuratrices, quel impact des restaurations ?  

 
La morphologie des cours d’eau, l’alternance de faciès, la diversité du substrat, le débit, le 
temps de résidence sont autant d’éléments qui ont une influence sur les caractéristiques 
physico-chimiques du milieu et par conséquent sur le devenir des nutriments dans les cours 
d’eau. Pour ces différents aspects de l’hydromorphologie, des relations avec la capacité 
d’épuration peuvent être mises en évidence. 
 
Des programmes de restauration voient le jour, qui tentent de rétablir des fonctionnements 
hydromorphologiques et écologiques des cours d’eau dans le but d’améliorer la qualité de ces 
derniers à différents niveaux. Peu d’études abordent encore les effets des actions de 
restauration entreprises ; une synthèse (Rey Benayas et al. 2009) sur l’effet de mise en œuvre 
d’actions de restauration sur les services rendus par les écosystèmes, montre dans le cas du 
biome aquatique tempéré un effet essentiellement sur la biodiversité. 
 
Les études faisant suite à des opérations de restauration qui s’intéressent à la fois à l’azote et 
au phosphore sont peu nombreuses. De plus, le comportement de ces deux éléments est 
souvent différent, voire antagoniste en fonction des conditions du milieu. En effet, la 
dénitrification est favorisée par l’anoxie, alors que le phosphore fixé dans les sols des plaines 
alluviales peut être libéré lorsque se mettent en place des conditions anoxiques, ce qui se 
produit, par exemple, lors de la restauration de zones humides. D’où, dans certains cas une 
augmentation des teneurs en phosphore dans le cours d’eau suite à des opérations de 
restauration permettant la reconnexion des annexes. Cette étape est dans la plupart des cas 
transitoire mais elle peut néanmoins avoir une forte influence sur l’eutrophisation surtout 
lorsqu’il s’agit de terres préalablement agricoles où beaucoup de fertilisants ont été apportés 
et qui par conséquent ont accumulé des quantités importantes de phosphore. 
 
 

7.1. Régime hydrologique 
 

Une illustration intéressante de l’interdépendance des différents paramètres est l’exemple de 
l’effet du débit sur l’élimination de l’azote (Wollheim et al. 2008). En effet, une augmentation 
du débit s’accompagne d’une moindre efficacité d’élimination de l’azote dans tous les cas ; 
cependant, cet effet négatif sur les capacités d’élimination est plus marqué lorsque la charge 
en azote est importante (Figure 15). 
 

 
 
 
 
 
 
 
 

Figure 15 : efficacité d’élimination de l’azote en fonction du débit et de la charge en azote, d’après 
Wollheim et al. 2008 
 

Faible charge en azote (70 kg/km²/an) 

Forte charge en azote (400 kg/km²/an) 

Charge moyenne en azote (200 kg/km²/an) 
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Une répartition spatiale et temporelle des débits peut ainsi donner une indication sur les 
capacités à éliminer l’azote par le cours d’eau, et mettre en évidence des zones ainsi que des 
périodes plus ou moins favorables à la dénitrification. Les zones susceptibles d’être les moins 
favorables peuvent alors faire l’objet d’aménagements permettant de limiter les apports ainsi 
que de mesures de réduction plus importantes. 
 
Les cours d’eau de tête de bassin restent ceux pour lesquels les capacités de 
dénitrification sont les plus importantes. 
 

7.2. Géomorphologie 
 

Une étude danoise (Kjaergaard et al. 2007) a mis en relation la nature des sols dans les plaines 
alluviales et leur capacité à retenir ou non le phosphore. Le but de l’étude était de déterminer 
des paramètres simples qui permettraient d’évaluer le risque « phosphore ». Le fer cristallin 
est l’élément majeur qui se lie au phosphore. Le ratio molaire Fe-P peut être un bon indicateur 
permettant de déterminer la potentialité d’un sol à libérer du phosphore s’il se retrouve en 
conditions anoxiques (évaluation de l’impact potentiel de la restauration d’une zone humide 
par exemple). En ce qui concerne l’azote, le paramètre essentiel pour déterminer la capacité 
d’élimination par dénitrification est la teneur en carbone organique.   
 
 

7.3. Faciès 
 

Une majorité d’auteurs considère qu’une structure diversifiée favorise les échanges entre le 
cours d’eau, le substrat et la zone hyporhéique et augmente de fait les possibilités de mise en 
contact des nutriments avec, soit des bactéries capables de les transformer, soit des ions 
capables de les fixer (Rhoads et al. 2003; Ensign and Doyle 2006; Bukaveckas 2007; Roberts 
et al. 2007). Les échanges et processus se déroulent prioritairement dans le premier 
horizon sédimentaire de la zone hyporhéique et dans les zones d’infiltration du cours 
d’eau vers sa nappe d’accompagnement, c'est-à-dire en tête de chaque radier. 
 
Une comparaison entre deux cours d’eau en zone agricole (Opdyke et al. 2006) montre une 
dénitrification plus importante dans le cours d’eau qui a conservé une structure à méandres 
que dans celui qui est canalisé. L’alternance de faciès, la sinuosité et la diversité des substrats 
(présence de fines contenant de la matière organique indispensable à la dénitrification) sont 
les éléments mis en avant par les auteurs pour expliquer une dénitrification importante : 
jusqu’à 50 mg N m-2h-1 en été et entre 10 et 20 mg N m-2h-1 en hiver, en particulier dans les 
« zones mortes », zones de remous où les sédiments fins et la matière organique se déposent.  
La sinuosité est un indice important en faveur de la dénitrification, dans l’exemple présent, un 
indice de sinuosité de 1,9 améliore l’élimination de nitrates de 91% (on considère qu’au delà 
d’un indice de sinuosité de 1,5 un cours d’eau est méandriforme).  
Les auteurs ont également évalué la longueur de cours d’eau nécessaire pour éliminer les 
nitrates mesurés au printemps : s’il s’agit de cours d’eau canalisés il faut 40000 km alors que 
2900 km remplissent les mêmes fonctions s’ils présentent des méandres. A la fin de l’été ces 
distances sont réduites à 35 km (canalisés) ou 6,9 km à méandres. Néanmoins, les apports en 
nitrates sont tels que la dénitrification n’a qu’un impact modéré, et n’élimine pas plus de 15% 
de la charge du cours d’eau. 
L’aération, processus lié à un lit mineur au faciès diversifié, est également un élément 
considéré par certains auteurs (Edeline 2001) comme un facteur important pour favoriser les 
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processus de biodégradation, en particulier de la matière organique. La phase bactérienne peut 
être grande consommatrice d’oxygène. Ce phénomène se concentre en particulier dans les 
secteurs de rejet de matières organiques. 
 
L’augmentation du ratio surface / volume, le ralentissement et la diversité topographique, sont 
les éléments qui semblent prépondérants pour favoriser l’abattement des nutriments par les 
cours d’eau. Le temps de résidence de l’eau est influencé par la complexité morphologique du 
cours d’eau (Petersen and Petersen 1991; Gooseff et al. 2007). La structure 
hydromorphologique influence fortement les échanges avec la zone hyporhéique ainsi que les 
flux. De plus une diversification du milieu favorise la proximité entre zones anoxiques et 
zones oxygénées qui vont être le lieu de production et d’élimination des nitrates.  
 
D’une manière générale, le taux de prélèvement de l’azote est plus fort dans les petits cours 
d’eau dont l’écoulement est plus lent (Craig et al. 2008). Ainsi les cours d’eau en tête de 
bassin ont un potentiel important d’élimination de l’azote (Alexander et al. 2007). Ils sont 
toutefois fort impactés, en particulier lorsqu’ils se trouvent en zone agricole (rectifiés, élargis, 
curés…) et il est probable qu’une restauration permettant une diversification des milieux 
augmenterait le potentiel autoépuratoire de ces cours d’eau. 
 
Bukaveckas (2007) a montré une capacité de prélèvement plus importante de l’azote et du phosphore sur un 
tronçon de cours d’eau sur lequel avaient été reconstitués des méandres (tableau 4). La différence significative de 
distance parcourue par les nutriments suggère un rôle prépondérant du ralentissement du cours d’eau. La 
demande (biotique et abiotique) semble plus importante sur le tronçon restauré. Cependant les auteurs émettent 
des réserves du fait du manque de recul par rapport aux travaux de restauration. En effet, les travaux entraînent 
une plus grande disponibilité en lumière favorisant la croissance végétale et augmentant de fait la demande 
biologique. La mise à nu du substrat argileux peut également faciliter la fixation du phosphore. Dans le cas 
présenté ici le suivi ne s’étend que sur 2 ans. Des suivis à plus long terme sont nécessaires pour déterminer un 
effet après une récupération plus complète d’un équilibre suite aux travaux. 
 
Tableau 4 : Valeurs moyennes des métriques utilisées pour caractériser la qualité de l’eau, l’hydrologie et le 
prélèvement en nutriments sur trois sites : canalisé (Wilson Creek – prerestoration), restauré (Wilson Creek – 
postrestoration) et référence (Harts Run). Les lettres a, b, c et les p values signalent une différence statistiquement 
significative (Anova à mesures répétées et comparaisons planifiées (a priori) des données référence vs canalisé et  
restauré vs canalisé) : 
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Les expériences publiées (Tableau 4 Figure 16 et Figure 17) montrent toutefois des résultats 
positifs et non-négligeables en ce qui concerne l’élimination des nutriments dans le cadre de 
projets de restauration hydromorphologique.  
 

Exemple de suivi de restauration hydromorphologique 
 
Cet exemple de restauration dans un cours d’eau dans un secteur proche d’une zone  urbanisée montre 
une amélioration de la dénitrification (Kaushal et al. 2008) (Figure 16 et Figure 17). Il s’agit ici d’un 
reméandrage avec reconstitution d’une alternance de faciès, de mesures pour limiter l’incision, de 
reconnexion avec les annexes et de plantation de végétation en zone riparienne sur un linéaire 
d’environ 150 m. La zone amont (tête de bassin) de ce tronçon avait également été restaurée quelques 
années auparavant. 
 

 
Figure 16  : moyennes des taux de dénitrification in situ tous sites confondus dans les tronçons restaurés vs non 

restaurés (3 prélèvements par site entre mai et juin 2004). Les sites restaurés montrent une moyenne de dénitrification 
supérieure (ANOVA, p=0.01) à celle des sites non restaurés. 

 

 
 

Figure 17  : relation entre le temps de résidence de l’eau et la quantité de nitrates éliminés pour les tronçons non 
restaurés (extrapolation d’après les données de taux de dénitrification et les apports d’eau souterraine) et les tronçons 
restaurés (scenario utilisant les données de taux de dénitrification des zones restaurées en 2003-2004 et les flux 
souterrains mesurés en 2004). 

 
 
Ces constats (peu nombreux à ce jour) montrent néanmoins l’appui signifiant qu’une 

restauration hydromorphologique peut fournir à une amélioration globale du milieu, en 
particulier dans les cours d’eau de rang 1 à 3 souvent fortement impactés en zone agricole 
mais constituant un apport potentiel important à l’autoépuration.  
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7.4. Végétation et ripisylve 
 

La présence d’une végétation aquatique et rivulaire joue un rôle assez important dans la 
rétention des nutriments (stokage à plus ou moins long terme). Une restauration 
hydromorphologique peut améliorer les habitats disponibles pour la végétation (macrophytes, 
hélophytes) et favoriser les processus qui y sont associés. Gurnell et al. (2010) envisagent 
même la végétation comme élément capable de modifier la morphologie du cours d’eau, ce 
qui peut par conséquent favoriser un stockage des nutriments dans les espaces devenus moins 
accessibles aux cours d’eau. 
 

 
Figure 18 : Illustration de l’impact des macrophytes sur la rétention des sédiments et la morphologie du 
cours d’eau (exemple dans le bassin de la Ruhr, photo avant et après, S. Harnischmacher 2007). 
 
 
 
De plus, les processus de dénitrification nécessitent la présence de carbone organique, qui 
peut être apporté par la végétation. Les cours d’eau transitant en zone urbaine, souvent 
dépourvus de ripisylve ont souvent peu de matière organique particulaire susceptible de 
fournir le carbone nécessaire au métabolisme des bactéries (Aldridge et al. 2009). Une 
expérience a consisté à ajouter des débris végétaux dans un cours d’eau urbain. L’effet sur 
l’azote est variable en fonction des conditions d’oxydoréduction. En effet, la dénitrification 
étant un processus anoxique, elle ne sera favorisée que dans ce cas. Si l’apport en oxygène est 
suffisant, les bactéries nitrifiantes seront favorisées, il y aura donc une libération de nitrates 
(Deforet et al. 2009). Cependant, ces débris constituent des supports pour le biofilm qui 
assimile et stocke temporairement azote et phosphore.  
La végétation des berges joue également un rôle important dans les phénomènes de rétention 
et de métabolisation des nutriments, son rôle est similaire à celui des zones tampons que nous 
aborderons un peu plus loin. 
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7.5. Stockage en lit majeur 
 
 
La rétention des nutriments pendant l’inondation du lit majeur est principalement due à la 
sédimentation mais aussi à la dénitrification ainsi que dans une moindre mesure à l’infiltration 
dans les sols alluviaux. 
Olde Venterink et al. (2003) ont estimé un taux de dénitrification d’environ 
15 mg N.m−2.jour - 1 pour des prairies inondées d’un grand fleuve (Rhin) lors des crues. Dans 
les conditions de l’étude le taux de dénitrification annuel s’élève à 8 kg.N.ha−1.an−1. Ce 
chiffre correspond bien aux taux de dénitrification dans les sols des zones humides (0–10 
kg N ha−1 y−1) (Bowden 1987). Il est également comparable à la gamme inférieure de taux de 
dénitrification rapportés pour un certain nombre de plaines inondables en Europe et en 
Amérique du Nord (Groffman et al., 1991; Spink et al., 1998 ; Verhoeven et al., 2001 ; Olde 
Venterink et al., 2002). Des taux de dénitrification plus élevés que sur le Rhin ont été signalés 
pour d’autres plaines d'inondation (> 50 à 100 kg kg N ha−1 y−1. Pinay et al., 1994; Seitzinger 
1994-2002). Les valeurs les plus élevées correspondent plutôt à des stations dans les forêts 
alluviales (Pinay et al., 1993 ; Brettar et al. 2002). 
Du fait des charges importantes en nutriments et en particulier en azote dans les grands 
fleuves comme le Rhin, Olde Venterink et al. (2006) considèrent que seule la rétention de 
phosphore est significative, par rapport aux charges annuelles (N-rétention < 3%, P-rétention 
5-18% de la charge annuelle du Rhin). Les plaines inondables des grands fleuves sont par 
conséquent essentiellement un puits pour le phosphore.  
 
Une autre étude sur deux crues dans un tronçon sinueux de 25 km sur l’Adour concernant les 
matières en suspension et l’azote a montré une capacité de rétention non négligeable : la 
plaine d'inondation (16,8 km²) et la zone riveraine (1,1 km²) ont conservé entre 10 et 20 % de 
la matière en suspension entrant dans le tronçon lors des inondations principales (138 700 
Mg) et 11% de l’azote (640 Mg) (Brunet, 2000). Bien que les zones riveraines soient quinze 
fois plus petites que la plaine d'inondation majeure, les dépôts totaux des matières en 
suspension et d'azote étaient respectivement 50 et 17 fois plus importants dans la zone 
riveraine. Les résultats obtenus sur l'Adour montrent que les plaines d'inondation des grandes 
rivières ainsi que les zones riveraines, peuvent retenir une quantité importante de matière 
organique et minérale en suspension lors d'inondations. 
 
Les systèmes de rivières à plaine d’inondation présentent néanmoins une alternance de phases 
de mobilisation et de rétention, observée pour tous les éléments considérés (Brunet et al. 
2000). Les périodes de basses eaux en été permettent la rétention des matières solubles (24 à 
26 % pour l'azote inorganique par exemple) et des matières en suspension (9-19 %). Une 
augmentation des précipitations en période automnale induit une augmentation de la 
mobilisation. Des rejets élevés pendant cette période peuvent induire une mobilisation 
importante de l’ensemble des éléments. Les crues hivernales peuvent quand à elles 
s’accompagner d’une rétention des matières particulaires (matières en suspension 11% et 
phosphore 26%), mais une perte des matériaux solubles (5% pour l’azote inorganique et 
186% pour le phosphore inorganique dissous(DIP)). Au printemps, les crues permettent une 
rétention de matières particulaires (26%) tout en induisant des pertes d’azote inorganique 
(9%) et des gains de DIP (7,4%). Ces résultats sont liés à la végétation riveraine et à la 
dynamique du cycle des éléments nutritifs dans la plaine d’inondation. 
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Cette capacité de la plaine d’inondation de retenir et métaboliser les éléments nutritifs de l'eau 
peut être réduite lorsque les altérations hydromorphologiques modifient la quantité d'eau qui y 
transite, en particulier les phénomènes d’incision qui limitent les périodes d’inondations et 
d’affleurement de la nappe. De plus la couverture végétale de ces plaines d’inondation est 
souvent réduite, ce qui influe également sur les capacités de rétention des nutriments 
(Groffman et al., 1991 ; Pinay et al., 1994 ; Naiman et Decamps 1997 ; Sjodin 1997 ; Olde 
Venterink et al., 2003). Ces modifications peuvent, par conséquent,  contribuer à 
l'eutrophisation des rivières et des eaux marines côtières (cf. Howarth et al., 1996).  
 

 
7.6. Des cas particuliers : l’effacement de barrages et la reconnexion des bras 

secondaires et plaines alluviales  
 

7.6.1. Effacement de barrages et dynamique des nutriments 
 

La présence de seuils ou de barrages influence de façon importante la morphologie des cours 
d’eau ainsi que le temps de séjour de l’eau. Il est par conséquent important d’envisager l’effet 
des retenues sur la dynamique des nutriments mais également d’étudier l’impact potentiel des 
arasements mis en avant comme projets de restauration.  
 
Des études se sont intéressées à l’effet sur la dynamique des nutriments de ces opérations. 
Cependant, dans la plupart des cas il s’agit d’études théoriques, peu de mises en œuvre et de 
suivis sont pour l’instant disponibles. 
Dans les retenues, la majorité des nutriments est stockée dans le benthos et dans les 
sédiments. Lors de l’arasement,  les sédiments sont remobilisés, oxygénés, et divers processus 
biogéochimiques se mettent en place bouleversant les cycles de nutriments préalablement 
installés. 
 
 

 
Une étude a suivi l’évolution de l’azote, du phosphore et des sédiments suite à la 
suppression d’une retenue (seuil de 3 m, retenue d’environ 0,013 km²) (Ahearn and 
Dahlgren 2005). L’occupation du sol alentour était majoritairement du pâturage 
(80%) et de la viticulture (20%).  
Le tronçon, après restauration est un puits pour les phosphates en temps normal 
mais devient source de phosphates pendant les orages. En moyenne, le tronçon 
restauré est exportateur de phosphore. L’export de phosphore est lié au transport 
sédimentaire favorisé par les périodes d’orage.  
Concernant l’azote, les zones à l’amont du barrage supprimé où de fortes 
épaisseurs de sédiments s’étaient déposées libèrent des quantités importantes 
d’azote sous forme d’ammonium lors de la remobilisation de ces sédiments. 
Cependant le dernier point d’analyse où la couche de sédiment est la plus 
importante semble être un puits d’azote, probablement du fait de la dénitrification. 
Les auteurs observent une saisonnalité des processus selon le niveau de l’eau et la 
force du courant. 

 
En général, du fait de la remobilisation des sédiments, le tronçon restauré est exportateur de 
phosphore et d’azote. L’export de phosphore est lié au transport sédimentaire favorisé surtout 
par les périodes d’orage (nutriments transportés avec le sédiment). L’azote peut également 
être libéré (sous forme d’ammonium), mais une augmentation de la dénitrification va réduire 
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l’effet net de libération d’azote. Le bouleversement dû à l’arasement et à la remise en 
circulation des nutriments piégés dans la retenue met probablement quelques années à se 
résorber. Les études post-arasement sont souvent trop récentes ou de trop courte durée pour 
observer un retour à un fonctionnement non influencé par les travaux. 
 

7.6.2. Reconnexion des bras secondaires et plaines alluviales  
 

La reconnexion des bras secondaires et plaines alluviales dans l’hydrosystème fluvial peut en 
premier lieu augmenter la remobilisation des nutriments stockés (surtout le phosphore).  Elle 
peut néanmoins favoriser le dépôt et le stockage de matière en suspension, d’azote et surtout 
de phosphore, notamment lors de certains épisodes de crue  (cf. Brunet et al. 1994 et Olde 
Venterink et al. 2002). Lorsqu’il existe des plan d’eau, voire des gravières en lit majeur, et 
qu’ils sont connectés lors de crues, ils peuvent constituer d’importants puits de nutriments 
(Olde Venterink et al. 2006). Ils peuvent toutefois constituer un piège également pour le 
transport solide, ce qui peut perturber de manière importante le fonctionnement du cours 
d’eau (érosion, incision…) ; les aménagements doivent donc tenir compte de ce paramètres 
afin de rendre possible la capture de solutés mais pas celle des charges solides. 

 
 

8. Prévenir l’apport de nutriments (de l’eau souterraine et de surface 
dans les zones tampons)  

 
Au delà de la charge maximale que le cours d’eau peut recycler, des mesures de limitation de 
l’apport aux cours d’eau peuvent être envisagées. Plusieurs niveaux doivent alors être pris en 
considération :  

- en premier lieu il est possible d’agir au niveau des apports : limitation des apports 
diffus d’origine agricole, diminution de l’utilisation d’intrants et optimisation des 
périodes d’apport pour limiter les pertes dues au lessivage,  

- ensuite, la mise en place de dispositifs de piégeage des nutriments et autres polluants 
(pesticides, métaux) avant l’arrivée au cours d’eau peut limiter les transferts. 

 
Ces zones tampons peuvent comprendre, outre les bandes enherbées proprement dites, des 
prairies permanentes, des ripisylves, des bois, ce qui correspond à une « couverture 
environnementale permanente sur le sol ». Elles peuvent être localisées le long d’un cours 
d’eau mais aussi dans tout le bassin versant le long de routes, ou à mi-pente dans des parcelles 
cultivées (Lafitte and Cravero 2010), 
 
Les fonctions identifiées par le CORPEN pour les zones tampon sont : 

- atténuation hydrique, 
- rétention des matières en suspension, 
- limitation du transfert du phosphore, 
- limitation du transfert hydrique des produits phytosanitaires, 
- protection contre la dérive de pulvérisation des produits de traitement, 
- préservation de la qualité biologique des cours d’eau (dans le cas de couverts 

permanents, ripisylves, favorisant l’ombrage, la création d’habitats et l’apport 
trophique, 

- limitation du transfert de l’azote. 
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Un dispositif à triple bande (détail dans l’encadré ci-après) a été décrit pour les zones tampons 
pour optimaliser leur fonctionnement. 
 

 
 

Dispositif à triple bande (Weber and Tjaden 1999)  
 

 
 
Figure 19 : Principe du dispositif à triple bande 
 
Le concept de dispositif à triple bande développé par Weber consiste à composer la zone tampon 
rivulaire de trois parties :  
- zone n°1 : la plus proche de la rivière est une zone arborée qui ne doit pas être exploitée 
- zone n°2 : est également ligneuse mais elle associe arbres et arbustes, elle est exploitée pour son bois 
(export de biomasse) 
- zone n°3 : est une bande herbacée 
 
 
La végétation riparienne est par ailleurs un élément primordial mis en avant dans le cadre de 
la protection des cours d’eau. En effet, plusieurs textes officiels vont dans le sens de la mise 
en place de bandes enherbées, voire de ripisylves (BCAE2, arrêté relatif à l’utilisation des 
produits phytosanitaires, trame verte et bleue).  
 
Efficacité des dispositifs « zone tampon » 
 
De nombreuses études ont cherché à mettre en évidence l’efficacité relative de ces dispositifs, 
à déterminer la dimension optimale en fonction des milieux, la nature du couvert le plus 
efficace. Une étude aux Pays Bas a montré une meilleure efficacité en ce qui concerne 
l’abattement d’azote lorsque la zone de protection mise en place est boisée. La matière 
organique y est probablement plus disponible et le temps de résidence est important, ce qui 
facilite le piégeage par la végétation mais également la dénitrification (Hefting and De Klein 
1998). Plusieurs études se sont intéressées à la question, certains trouvent une plus grande 
efficacité aux zones ripariennes boisées (Haycock et al. 1993), d’autres trouvent au contraire 

                                                 
2 Bonnes Conditions Agro-Environnementales 
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que les bandes enherbées sont plus efficaces dans la rétention des nutriments (Hefting and De 
Klein 1998). 
 
Väänänen et al. (2007) ont tenté de déterminer les facteurs de contrôle de la diffusion du 
phosphore dans ces zones tampons ainsi que la dimension nécessaire et suffisante pour un 
effet tampon significatif. Deux dimensions de zones tampon ont été étudiées : 

- 0,12 à 0,20 ha soit 0,09 à 0,23 % du  bassin versant, 
- 1 à 1,03 ha soit 1,12 à 4,88 % du bassin versant. 

 
La dimension la plus grande est bien entendu la plus efficace. Le ralentissement des flux qui 
la traversent est également très important car il va permettre le contact avec les différents 
horizons du sol capables de fixer le phosphore. Si le flux traverse la zone tampon trop 
rapidement ou si la zone tampon n’est pas assez large, le contact avec des zones où la fixation 
est plus durable (plus en profondeur) sera plus aléatoire.  
 

L’efficacité de la zone tampon, qu’elle soit arborée ou herbacée dépendra également des 
caractéristiques d’écoulement dans le sol au niveau du basin versant et à proximité du cours 
d’eau. Ces paramètres sont importants à connaître pour que le dispositif soit le plus adapté 
possible aux conditions du milieu (CORPEN 2007). La combinaison des deux étant la 
meilleure des solutions à envisager lorsque cela est possible. 
Le rôle que les zones tampons sont susceptibles de jouer vis-à-vis du phosphore ne peut 
dispenser de la mise en œuvre de mesures appropriées dans les parcelles cultivées. La 
première, la plus importante, est de limiter les teneurs en phosphore des sols au strict 
nécessaire pour bien alimenter les plantes cultivées. Favoriser l’infiltration en profondeur, 
freiner le ruissellement et l’érosion constituent des moyens d’action complémentaires (Corpen 
2007). En conséquence, l’intérêt des zones tampons vis-à-vis de la pollution phosphorée est 
inévitablement temporaire. Toutefois, l’inertie du système fait que les actions en amont 
peuvent mettre beaucoup de temps à produire un résultat effectif, ce qui conforte l’intérêt des 
zones tampons pendant une période transitoire, qui peut s’avérer assez longue, dans les 
secteurs très sensibles (fort enrichissement des sols en phosphore, milieux aquatiques 
vulnérables). (Dorioz et al. 2006) 
 
Par conséquent, les zones tampon, et en particulier les bandes enherbées ne sont pas une 
panacée permettant de se dédouaner d’une attitude réfléchie sur la parcelle pour y adopter des 
pratique agricoles optimisant l’emploi des pesticides et des fertilisants vis-à-vis de 
l’environnement. Judicieusement réparties sur le territoire, elles peuvent toutefois assurer 
plusieurs fonctions (Lafitte and Cravero 2010). 
 

Ripisylves et autres dispositifs à triple bande ne sont bien entendu efficaces que lorsqu’ils 
ne sont pas court-circuités par des fossés de drainage (dans ce cas il faut envisager des 
aménagements d’épuration avant rejet dans le cours d’eau, ex. zone humide artificielle). 
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9. Conclusion  
 
De nombreux paramètres, souvent interdépendants vont caractériser les capacités 
autoépuratoires des cours d’eau, parmi lesquels nous avons vu que l’anoxie est une phase 
importante qui influence les processus liés aux principaux éléments nutritifs. Elle est elle-
même dépendante des conditions d’écoulement, de la connectivité avec les annexes, des 
échanges avec la zone hyporhéique…  (Mulholland et al. 2009). Les capacités des cours d’eau 
à éliminer, stocker ou exporter les nutriments sont donc variables à la fois dans l’espace et 
dans le temps. De plus, quelle que soit la capacité de recyclage d’un cours d’eau, dans la 
majorité des cas les apports anthropiques sont trop importants. Les milieux seront donc 
d’autant plus efficaces que seront mises en œuvre des mesures de prévention à la source, à 
savoir, une parcimonie sur la consommation d’intrants par l’agriculture, un traitement 
maximal des pollutions (zones humides complémentaires des structures classiques de 
traitement et à l’aval d’installations d’élevage industrielles), un maintien des ripisylves 
boisées.  
 
L’évaluation des bénéfices apportés du point de vue des nutriments par la restauration 
hydromorphologique reste difficile ; on observe des variations importantes des résultats 
obtenus positifs ou négatifs, parfois pour une même méthode. Les expériences montrent tout 
de même des voies d’exploration à approfondir pour améliorer  les capacités intrinsèques des 
cours d’eau et contribuer, conjointement avec les autres dispositifs à mettre en œuvre 
(réduction des rejets, contrôle de la pollution diffuse…)  à l’atteinte du bon état écologique. 
 
A l’instar de la stratégie proposée pour augmenter la résilience des écosystèmes face aux 
changements climatiques, les problèmes d’eutrophisation aussi bien complexes qu’aléatoires 
doivent être considérés selon la même logique. Dans son livre blanc (2009), l'Europe insiste 
sur l'importance d'adapter la gestion des écosystèmes pour les rendre plus robustes et 
résilients face aux changements. Elle propose parmi les actions prioritaires à mener (« UE et 
États membres ») de « Promouvoir des stratégies destinées à renforcer la résilience face au 
changement climatique en ce qui concerne la santé, les infrastructures et les fonctions 
productives des sols, notamment en améliorant la gestion des ressources en eau et des 
écosystèmes ». Dans ce but d’adaptation aux changements climatiques elle désigne des 
stratégies intégrant des mesures d'adaptation dites « sans regrets », à savoir des mesures 
bénéfiques de façon intrinsèque à au moins un niveau, les autres améliorations étant 
considérées comme probables n’étant pas les éléments clés décisionnels. 
  
La capacité de résilience des écosystèmes aquatiques peut-être reliée à leur complexité : la 
restauration d’une diversité fonctionnelle est susceptible de fournir un renouvellement et une 
répétition des processus et d’améliorer la résilience potentielle de l’écosystème aux 
perturbations anthropiques actuelles (connues) et futures (supposées). Les mesures de 
restauration des processus hydromorphologiques des cours d’eau, lorsqu’elles sont envisagées 
à une échelle suffisante,  participent à l’amélioration de la capacité de résilience des 
écosystèmes d’eau douce, et correspondent à la logique des mesures « sans regrets ». En 
revanche, des mesures à une échelle locale, focalisées sur un seul élément biotique ou 
abiotique, risquent de ne pas passer le test, et de ne pas apporter grand chose pour 
l’amélioration du milieu aquatique. 
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