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Résumé 
Depuis l’établissement de la Directive Habitats, la France doit évaluer l’état de 

conservation des habitats naturels et des espèces de son territoire. Dans cette optique, nous 

avons choisis l’habitat –UE-3260- « Rivières des étages planitaires à montagnard avec 

végétation du Ranunculion fluitantis et du Callitricho-Batrachion » pour tester l’ impact de 

pressions anthropiques, type chenalisation, sur l’état de conservation de cet habitat. Notre 

objectif a été de déterminer quelles structures et fonctions environnementales et biologiques 

répondent à la chenalisation et pourraient présenter d’éventuelles altérations de l’habitat. 

17 stations, sur quatre rivières similaires d’un point de vue géomorphologiques, ont 

fait l’objet de suivis saisonniers au cours de deux années consécutives (2006 et 2007). Parmi 

ces stations, 6 sont considérées comme référence et 11 comme chenalisées. Les stations 

chenalisées se distinguent par la méthode de chenalisation qui peut être un endiguement, une 

rectification ou la présence de structures rigides dans le lit de la rivière. Sur les 17 stations, 

nous avons alors mesuré plusieurs variables physiques et chimiques, suivi trois communautés 

biologiques (oiseaux, plantes aquatiques, macroinvertébrés benthiques), et testé différents 

indices biologiques couramment utilisés en rivière. 

Les résultats montrent que la chenalisation conduit à des changements physiques de 

l’habitat à plusieurs échelles spatiales : la station, la séquence en faciès d’écoulement (ex : 

radier, mouille) et le microhabitat. Au niveau du compartiment biologique, la richesse 

taxonomique est plus faible en situation chenalisée quelque soit la communauté. Les taxons 

dominants sont des taxons ubiquistes et résistants aux stress environnementaux. Les indices 

biologiques testés, et notamment l’ IMBR, montrent alors des valeurs plus dégradées en 

présence de chenalisation. La végétation aquatique est la communauté biologique la plus 

intéressante car ses réponses sont associées aux différentes échelles spatiales, et spécialement 

à celle de la séquence en faciès d’écoulement. Les stratégies adaptatives liées aux traits 

biologiques des taxons végétaux sont plus diversifiées dans les stations chenalisées en réponse 

aux modifications des dynamiques spatiales et temporelles de l’habitat UE 3260. 

L’ensemble de notre étude souligne les outils environnementaux et biologiques les 

plus pertinents pour renseigner l’ impact de la chenalisation. Ils nous permettent de préconiser 

certaines mesures de gestion afin de préserver l’état de conservation de l’habitat UE 3260. 
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Mots clefs : Directive Habitat, état de conservation, structures et fonctions, état écologique, 

qualité de l’eau, habitat aquatique, rivière, échelles spatiales, échelles temporelles, 

saisonnalité, méthodologie, compartiment physique, compartiment chimique, communautés, 

oiseaux, invertébrés, végétation, hétérogénéité, richesse, diversité, indices. 
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Abstract 
Since the publication of the Habitat Directive, France must evaluate the conservation 

status of natural habitats and species in its territory. With this perspective, we chose the 

habitat – EU-3260 - “Running chalk streams with Water Crowfoot (Ranunculus spp.)”  to test 

the impact of human pressure such as channelization on the conservation status of this habitat. 

Our objective was to determine which environmental and biological structures and functions 

were affected by channelization and could introduce possible impairments of the habitat. 

Seventeen reaches, in four rivers with similar geomorphology, were monitored in 

several seasons during two successive years (2006 and 2007). Among these reaches, 6 were 

considered as reference reaches and 11 as channelized reaches. The latter were distinguished 

by the method of channelization which could be an embankment, a straightening, or the 

presence of rigid structures in the stream bed. On the 17 reaches, we then measured several 

physical and chemical variables, monitored three biological communities (birds, aquatic 

plants, benthic macroinvertebrates), and tested different biological indices often used in river 

evaluation. 

Results showed that channelization led to physical changes of the habitat in several 

spatial scales: the reach, the riffle-pool sequence, and the microhabitat. For biological 

communities, taxonomic richness was lower in channelized reaches than in control reaches 

whatever the community. Dominant taxa were ubiquitous and resistant to environmental 

stresses. Tested biological indices, and notably IMBR, then showed more debased values in 

the presence of channelization. Aquatic vegetation was the most interesting biological 

community to study channelization impact because plants were linked to the different spatial 

scales, and especially to that of the riffle-pool sequence. Adaptive strategies linked to 

biological traits of plant taxa were more diverse in channelized reaches in response to the 

modifications of the spatial and temporal dynamics of the EU 3260 habitat. 

Our whole study stresses the most appropriate environmental and biological tools for 

providing information on the impact of channelization. These tools allow us to recommend 

certain management measures for conserving habitat EU 3260. 

 

Keywords: Habitat Directive, conservation status, structures and functions, ecological status, 

water quality, aquatic habitat, stream and river, spatial scale, temporal scale, seasonality, 
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methodology, physical compartment, chemical compartment, communities, birds, 

invertebrates, vegetation, heterogeneity, richness, diversity, indices. 
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1. Crise de la biodiversité 
 

De nos jours, les différents acteurs des sociétés humaines (scientifiques, politiques, 

citoyens…) ne peuvent plus ignorer les problèmes écologiques mondiaux tant les moyens de 

diffusion les relatant se développent avec ampleur. La biodiversité, ou diversité biologique, 

est un concept relativement récent parmi les plus médiatisés dans les thématiques écologiques 

et de développement durable au même titre que bien d’autres sujets d’actualité (ex : emploi, 

logement, relations internationales…). Elle se définit comme la variabilité des organismes 

vivants terrestres et aquatiques et des complexes écologiques, et inclue par conséquent la 

diversité génétique au sein des espèces, la diversité spécifique entre espèces et la diversité des 

écosystèmes (Convention on Biological Diversity, 1992). 

La perte de biodiversité actuelle est un sujet très préoccupant puisqu’elle atteint 

désormais un taux similaire, et même supérieur, sur un laps de temps beaucoup plus court, 

que les taux historiques des grandes crises d’extinctions (cf. Figure 1, Pimm et al., 1995, 

Brown & Lomolino, 1998). Cette perte est néanmoins impossible à estimer précisément en 

raison du manque de connaissance sur le nombre total d’espèces qui existent sur terre, 

notamment concernant les organismes de petite taille (Reid, 1992). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1 : Taux d’extinction des espèces : passé à l’aide de données fossiles, à l’heure actuelle, et prédiction 

pour le futur si ce taux continue de croître. Millenium Ecosystem Assessment (2005). 
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Les causes de perte de biodiversité sont multiples et relèvent pour beaucoup de l’ intervention 

de l’homme sur les milieux naturels : pollutions, surexploitation, changements climatiques, 

perturbations des grands cycles biogéochimiques, invasions biologiques et surtout destruction 

des habitats naturels. Cette dernière cause est de nos jours considérée comme l’une des forces 

majeures de changement de biodiversité et certains modèles montrent que ce sera toujours le 

cas d’ ici la fin du 21ème siècle (Sala et al., 2000). La destruction des habitats dérive en effet 

directement des transformations anthropiques du paysage à des fins agricoles, industrielles ou 

d’urbanisation. L’homme tire profit des habitats naturels pour se nourrir, se loger, se divertir, 

et la demande va continuer de croître pour les 30 ans à venir puisque d’ ici 2030, il est 

probable que 8.2 milliards de personnes peupleront la Terre, soit 32% de plus qu’aujourd’hui 

(Novacek & Cleland, 2001). Or, la dégradation des habitats naturels s’accompagne d’une 

disparition de leur biodiversité et les effets sont d’autant plus pervers qu’ ils n’apparaissent 

que tardivement, lorsque les multiples fragments de l’habitat initial ont subi des destructions 

successives et irréversibles (Tilman et al., 1994). Comme un habitat avec une biodiversité 

importante est plus productif, stable et résistant aux perturbations qu’un habitat avec un faible 

nombre d’espèces (Tilman, Wedin & Knops, 1996, Naeem et al., 1999, Jonsson & 

Malmqvist, 2000), l’homme conduit lui-même à une baisse de productivité des habitats 

naturels qu’ il utilise pour subvenir à ses besoins. Une boucle rétroactive entre homme-habitat-

biodiversité se forme et le système s’effondre. Chaque année par exemple, environ 13 

millions d’hectares de forêts tropicales sont détruits causant la perte de 14000 à 40000 

espèces faunistiques et floristiques, ce qui est associé à une baisse du stock de bois disponible 

et exploitable (Food and Agricultural Organization, 1999). Il est donc indispensable de 

protéger les habitats naturels et leur biodiversité, non seulement d’un point de vue éthique, 

mais surtout parce qu’ ils apportent nombreux biens et services (ressources, régulation des 

processus écologiques, culture, Rapport et al., 1998, Millennium Ecosystem Assessment, 

2005) dont l’homme est étroitement dépendant, comme par exemple le contrôle de l’érosion 

des sols ou la rétention d’eau soutenant l’agriculture et les populations humaines (Daily, 

1997). La valeur des services écologiques est d’ailleurs estimée à environ 33 trillions de 

dollars par an (Costanza et al., 1997). 

 

A travers la Convention sur la Diversité Biologique, adoptée au "Sommet de la Terre" 

de Rio de Janeiro en juin 1992 (en anglais Convention on Biological Diversity, abrégé CBD, 

1992, http://www.biodiv.org), les gouvernements de nombreux pays se sont dès lors fixés 

comme objectif de réduire la perte de biodiversité actuelle d’ ici 2010 par l’établissement de 
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mesures de protection et de restauration. Les communautés scientifiques devront alors évaluer 

les progrès réalisés en rapport avec ces objectifs. 

L’une des premières idées a été de protéger en priorité les habitats naturels et la 

biodiversité des hot spots (Myers et al., 2000). Ces milieux constituent des aires avec une 

diversité en espèces exceptionnelle, un fort taux d’endémisme et ils sont exposés à des 

menaces de destruction des habitats (Myers, 1990). Cette démarche a été critiquée car elle se 

concentrait trop étroitement sur la diversité de certaines espèces emblématiques sans tenir 

compte de l’ importance de la représentation écologique (Olson & Dinerstein, 1998), des 

fonctions écologiques ou des services rendus par les milieux naturels (Jepson & Canney, 

2001, Kareiva & Marvier, 2003). A partir de 2003, l’Union Internationale pour la 

Conservation de la Nature (en anglais International Union for Conservation of Nature, IUCN), 

les parties de la Convention sur la Diversité Biologique, ainsi que d’autres organismes privés 

de conservation, ont par conséquent étendu le réseau d’aires protégées afin d’obtenir une 

bonne représentation des milieux naturels dans le monde (Birdlife International et al., 2003, 

IUCN World Parks Congress, 2003, COP-7, 2004). Malgré cette progression, un constat a 

rapidement été établi quand à la préservation efficace des habitats naturels et de leur 

biodiversité. Les aires protégées n’occupant que de faibles surfaces, elles subissent 

inévitablement les pressions de la matrice d’habitats plus ou moins anthropisés qui les 

entourent (Franklin, 1993). Il convient donc de mettre en œuvre une gestion complexe et 

diversifiée de l’ensemble des habitats naturels, afin de préserver la capacité évolutive des 

processus écologiques et des espèces qu’ ils recèlent (Larrère & Larrère, 1997). La première 

étape est de dresser un état des lieux de ces habitats à large échelle, puis de mettre en place 

des mesures de gestion dans les habitats les plus menacés, et finalement de mesurer les 

progrès des nouvelles stratégies liées à l’effort de conservation par le biais de monitorings à 

deux échelles : régionale et globale, et à deux niveaux : espèces et habitats (Pereira & Cooper, 

2006). 

 

Ce schéma a été proposé en Europe dans un texte législatif datant de 1992 : la 

Directive « Habitats, Faune, Flore », la finalité étant de conserver et gérer la Nature, et plus 

spécifiquement les habitats naturels et espèces d’ intérêt communautaire de l’Union 

européenne (UE). 
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2. La Directive « Habitats, Faune, Flore » 
 

2.1. Conservation de la Nature et genèse de la Directive « Habitats, Faune, Flore » 
 

Cela fait longtemps que l’homme a conscience de la nécessité de conserver la nature. 

Protégée au 17ème siècle pour son côté utilitariste (ex : ressource en bois, gibier), la nature a 

été associée au 19ème siècle au sauvage et à l’esthétique, cette pensée ayant conduit à la 

création des premières associations, réserves (1350 km² à l’heure actuelle en France, 

Ministère de l’Ecologie, de l’Energie, du Développement Durable et de l’Aménagement du 

territoire, MEEDDAT, http://www.ecologie.gouv.fr) et parcs nationaux (54000 km² 

actuellement en France, source MEEDDAT), comme la Forêt de Fontainebleau en 1853 

(Lefeuvre, 1990). C’est après la deuxième guerre mondiale et suite à la modernisation des 

moyens de production pour relancer l’économie européenne que l’action néfaste de l’homme 

sur son environnement a vraiment été mise en évidence. 

A partir des années 70, les scientifiques ont alors traité plus attentivement l’ impact écologique 

des activités humaines. La biologie de la conservation a émergé sous forme de métadiscipline 

affichant un objectif clair de protection (Blondel, 2003, Fleury, 2005). Cette science récente a 

pour but d’analyser les facteurs d’origine anthropique à l’origine de la crise de la diversité et 

d’élaborer des solutions pour enrayer la crise (cf. Figure 2, Soule & Wilcox, 1980, Soule, 

1986, Primack, 1993, Blondel, 1995, Barbault, 1997, Meffe & Carroll, 1997, Soule & Orians, 

2001). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2 : Les objectifs de la biologie de la conservation. Selon Fleury (2005). 
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Toutefois, dans l’ impossibilité de désigner des zones de Nature vierge et suite à la 

récession économique engendrée par la crise pétrolière puis agricole, il ne convenait plus 

seulement de préserver les milieux naturels, mais de les conserver en intégrant l’homme aux 

nouvelles stratégies développées (Lefeuvre, 1990, Picon, 1992). L’ implication de l’homme et 

la mondialisation des problèmes environnementaux ont nécessité de trouver des solutions 

internationales. Conventions, stratégies, conférences mondiales se sont dès lors succédées 

(Ramsar, 1971 ; Vienne, 1973 ; Convention sur le commerce international d’espèces de faune 

et de flore sauvages menacées d’extinction, CITES, 1973 ; Bonn, 1979 ; Directive Oiseaux, 

1979) (Acot, 1988). Ces procédures de protection étaient cependant essentiellement orientées 

vers les espèces. 

En 1980, l’ IUCN et le Programme des Nations Unies pour l’Environnement (PNUE) 

présente donc une Stratégie mondiale de la conservation pour une meilleure gestion des 

ressources vivantes afin de poursuivre leur exploitation dans le futur (http://www.ec.gc.ca). 

Cette stratégie a trois objectifs : le maintien des processus écologiques et des systèmes qui 

entretiennent la vie, la préservation de la diversité génétique, et l’utilisation raisonnée des 

espèces et des écosystèmes (Stratégie mondiale de la conservation, 1980). C’est au cours de la 

Conférence des Nations Unies sur l’Environnement et le Développement (CNUED, Rio de 

Janeiro, 1992) qu’un programme d’action est élaboré en vue de parvenir à ces objectifs, la 

CBD en fait partie intégrante. Au cours des travaux préparatoires à la CBD et à l’ image du 

traité de Maastricht disposant que l’UE doit intégrer la protection de l’Environnement dans 

toutes ses politiques (Commission Européenne, 1992), la Directive « Habitats, Faune, Flore » 

(92/43/CEE) est signée le 21 mai 1992. Elle complète l’arsenal juridique communautaire, 

reposant jusqu’alors presque exclusivement sur la Directive Oiseaux, en élargissant 

l’approche aux autres groupes faunistiques et floristiques de même qu’aux habitats. 

 

2.2. Les grandes lignes de la Directive « Habitats, Faune, Flore » 
 

La Directive Européenne « concernant la conservation des habitats naturels ainsi que 

de la faune et de la flore sauvages », plus communément appelée Directive « Habitats » (DH), 

s©applique depuis le 5 juin 1994 aux pays de l©UE. Elle est l’un des outils du système politique 

européen associant trois institutions : la Commission européenne qui propose la nouvelle 

législation, le Parlement européen et le Conseil de l’Union européenne qui adoptent les actes 

législatifs (http://www.europa.eu.int).  
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Le texte de la DH est divisé en 24 articles (cf. Figure 3) et est calqué sur celui de la 

directive « concernant la conservation des oiseaux sauvages » (79/409/CEE), dite Directive 

« Oiseaux » (DO). Les annexes proviennent de la typologie CORINE Biotope pour les 

habitats (European Commission, 1991), de la convention de Berne (1979) et des listes rouges 

de l’ IUCN pour les espèces. 

 

 
Figure 3 : La Directive Habitats : un texte de 24 articles. Selon Fleury (2005). 

 

Le réseau de sites Natura 2000, relaté dans les articles 3 à 11 de la DH, est constitué de 

« zones spéciales de conservation » (ZSC) et de « zones de protection spéciales » (ZPS, 

instaurées en vertu de la DO) désignées par la Commission Européenne et les États membres 

conformément aux dispositions de la directive. Les annexes I (types d©habitats naturels) et II 
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(espèces) de la DH dressent la liste des habitats et espèces dont la conservation nécessite la 

désignation de ZSC et ZPS. Certains d©entre eux sont définis comme des habitats ou des 

espèces « prioritaires » (en danger de disparition). L©annexe IV énumère les espèces qui 

nécessitent une protection stricte et l’annexe V celles qui nécessitent des mesures de gestion 

quand à leur prélèvement et exploitation. Les habitats et les espèces des annexes I, II, IV, et 

V, sont alors appelés habitats et espèces d©intérêt communautaire. 

 

La DH a ainsi un double objectif : la conservation d’habitats (habitats « naturels » et 

habitats d’espèces, cf. Encart n°1) et la protection d’espèces. Elle vise à contribuer au 

maintien de la biodiversité dans les États membres européens en définissant un cadre commun 

pour la conservation des plantes, des animaux sauvages et des habitats naturels d©intérêt 

communautaire. Comme il n’y a pratiquement plus aujourd’hui de zones naturelles intactes en 

Europe et peu de régions insensiblement touchées par l’anthropisation (Agence européenne de 

l’Environnement, 1999, Fleury, 2005), les milieux naturels ou semi-naturels – « résultant de 

la longue histoire de l’utilisation par l’homme et les animaux domestiques » - sont 

probablement réduits à 20%, voire 10%, du territoire de l’UE (http://www.reports.eea.eu). Il 

est donc urgent de mettre en place des mesures de conservation pour freiner le déclin de ces 

habitats et de ces espèces. 

 

 

 

 

 

 

 

2.3. La notion d’habitat 
 

Occupant plus de la moitié du texte de la DH, l’habitat jusque là mis au second plan 

après les espèces, devient dès lors le centre d’ intérêt des problématiques de conservation de la 

biodiversité. Il se définit généralement comme l’ensemble non dissociable d’un compartiment 

stationnel (ex : conditions climatiques, géologie, propriétés physiques et chimiques) ou 

biotope, et d’une communauté d’organismes vivants (faune et flore) ou biocénose. Nombreux 

auteurs ont apporté leur propre définition (Clements, 1905, Yapp, 1922, Shelford, 1963, 

Encar t n°1 : Définition d’un habitat selon la DH (Ar ticle 1) 

D’après la DH, un habitat naturel est considéré comme « une zone terrestre ou aquatique se distinguant par 

ses caractéristiques géographiques, abiotiques et biotiques, qu’elles soient entièrement naturelles ou semi-

naturelles » et un habitat d’espèce est « un milieu défini par des facteurs abiotiques et biotiques spécifiques 

où vit l’espèce à l’un des stades de son cycle biologique ». 
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Rameau, 2001), traduisant diverses approches en fonction des époques et des spécialités 

scientifiques (écologie, biologie, botanique, zoologie). Cette notion a été appliquée à 

différents niveaux d©organisation: communautés végétales (le plus souvent), complexes de 

communautés végétales (paysages), etc. (Boullet, 2002). Pour Rameau (2000, 2001), l’habitat 

correspond à un type d’écosystème. Il s’agit d’un espace homogène par ses conditions 

écologiques (compartiment stationnel), par sa végétation (herbacée, arbustive et 

arborescente), hébergeant une certaine faune, avec des espèces ayant tout ou en partie leurs 

diverses activités vitales sur cet espace. Un habitat ne se réduit donc pas à la seule végétation. 

Mais celle-ci, par son caractère intégrateur (synthétisant les conditions de milieu et de 

fonctionnement du système) est considérée comme un bon indicateur et permet donc de 

déterminer l©habitat (par les unités de végétation du système phytosociologique). 

La protection de cet habitat implique alors la conservation d’un grand nombre 

d’espèces qui lui sont liées (Cheylan, 2000), des espèces de grande valeur écologique mais 

également des espèces d’ importance moindre qui ne feront jamais l’objet de listes : la 

« biodiversité silencieuse ». D’un point de vue quantitatif, il est évident que la protection 

d’habitats contribue à la conservation de la biodiversité de façon plus efficace qu’une 

protection centrée sur l’espèce (ou sur le taxon). En matière de fonctionnalité, cette approche 

paraît également plus cohérente ; en effet, protéger des habitats, c’est protéger un grand 

nombre d’espèces, de même que les relations entre ces espèces. L’approche habitat permet 

plus globalement d’ intégrer diversité taxonomique et complexité écologique (Fleury, 2005). 

 

Dans la DH, l’accent est mis sur les habitats d’ intérêt communautaire de l’UE, c©est-à-

dire les habitats qui sont à la fois en danger de disparition, avec une aire de répartition 

naturelle réduite, et qui constituent des exemples remarquables des caractéristiques propres 

aux régions biogéographiques européennes (Article 1). Ces trois critères de sélection 

permettent de cibler les habitats rares mais aussi les plus communs et d’ intégrer la Nature 

ordinaire, pas nécessairement menacée. Ces habitats, simplement représentatifs de la diversité 

écologique européenne, assez répandus, doivent permettre de s’exercer à mener une gestion 

durable (Rameau, 2000). 

Une des dispositions de la DH consiste d’ailleurs en leur surveillance et en l’évaluation de 

leur état de conservation (cf. Encart n°2). Chaque Etat membre doit transmettre tous les six 

ans à la Commission un rapport général qui comprend, entre autre, des informations sur l’état 

de conservation des habitats de l’annexe I. Cette évaluation est réalisée à l’échelle des régions 

biogéographiques (quatre en France parmi les neuf de l’UE : Alpine, Atlantique, 
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Continentale, Méditerranéenne, cf. Figure 4). Les Etats membres doivent également assurer le 

maintien ou le rétablissement dans un état de conservation favorable de ces habitats (cf. 

Encart n°2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 4 : Les quatre régions biogéographiques françaises. �  USM Inventaire et suivi de la Biodiversité, 

Département Ecologie et Gestion de la Biodiversité, Muséum national d’Histoire Naturelle (2004). 

 

2.4. Vers une évaluation de l’état de conservation de l’habitat 
 

La DH se focalise donc sur la notion d’état de conservation, terme novateur et encore 

peu usité. D’après la définition de la DH, l’état de conservation d’un habitat résulte des 

facteurs naturels et anthropiques qui ont un effet à long terme sur cet habitat et sur sa 

dynamique, le long terme étant associé à la notion d’ irréversibilité (Fleury, 2005). Pour 

évaluer l’état de conservation d’un habitat, ou mesurer son degré de dégradation, il faut 

regarder la répartition de son aire naturelle, sur le long terme, et prendre en compte son 

fonctionnement. Cela nécessite de mettre en place une méthode de suivi. Or, l’état de 

Encar t n°2 : Etat de conservation au sens de la DH (Article 1) 

L’état de conservation d’un habitat naturel est « l’effet de l’ensemble des influences agissant sur un habitat 

naturel ainsi que sur les espèces typiques qu’ il abrite, qui peuvent affecter à long terme sa répartition 

naturelle, sa structure et ses fonctions ainsi que la survie à long terme de ses espèces typiques sur le 

territoire [de l’Union européenne] ».  

L’état de conservation d’un habitat naturel est jugé favorable lorsque : 

- Son aire de répartition ainsi que les superficies qu’ il couvre au sein de cette aire sont stables ou en 

extension et, 

- La structure et les fonctions spécifiques nécessaires à son maintien à long terme existent ou sont 

susceptibles de perdurer dans un avenir prévisible et, 

- L’état de conservation des espèces qui lui sont typiques est favorable. 
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conservation (an anglais « conservation status ») apparaît rarement dans la littérature 

scientifique. On trouvera plutôt les termes d’ intégrité écologique, santé, état écologique, 

valeur de conservation ou d©évaluation de la qualité (suivi d©un adjectif, trophique, par 

exemple) d’un habitat. De plus, la typologie et la nomenclature phytosociologique retenues à 

l’échelle européenne pour la définition de l’habitat (cf. Encart n°3) ne sont pas utilisées par 

l©ensemble de la communauté scientifique, probablement parce que la problématique est 

récente et abordée par des scientifiques provenant de divers horizons : non seulement par des 

biologistes (dont les botanistes) mais aussi par les géographes, les géomorphologues, les 

hydrauliciens... Il en résulte que les articles concernant directement un habitat de la DH sont 

extrêmement rares et les méthodes exposées s’appliquent plutôt à de grands types de milieux 

(ex : forêts tempérés, prairies, hydrosystèmes) (Combroux, Servan & Moret, 2004). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Dans ce contexte, il devient urgent de répondre scientifiquement et de manière 

pluridisciplinaire aux attentes de la DH en essayant d’évaluer l’état de conservation des 

habitats à travers les trois critères énoncés dans l’article 1 de la DH : aire de répartition 

naturelle, structures et fonctions, espèces typiques. Toutefois, s’ il est relativement simple 

d’étudier l’aire de répartition d’un habitat à l’aide des méthodes cartographiques qui 

connaissent leur essor depuis quelques années (au sol, photographies et vidéographies 

Encar t n°3 : Typologie des Habitats de l’annexe I  de la DH 

Avant le programme CORINE1 lancé par le conseil de la communauté économique européenne en 1985, les 

habitats étaient en France qualifiés par leur physionomie ou selon la phytosociologie sigmatiste pour les 

études plus fines. Depuis, la typologie CORINE Biotopes (CB) a été adoptée majoritairement par les 

naturalistes comme référence et recense de façon hiérarchique et standardisée les milieux naturels et semi-

naturels en Europe (European Commission, 1991). Les habitats français y appartenant ont été décrits dans le 

guide de Bissardon & Guibal (1997). La physionomie des habitats et les listes d’espèces sont données de 

manière succincte, avec la volonté d’une utilisation simplifiée pour les opérateurs. 

La liste EUR27 de l’UE s’est adjointe à la typologie CB pour l’étude des habitats d’ intérêts communautaires 

(Annexe I de la DH). Les habitats sont couramment nommés « habitats EU, habitats d’ intérêt 

communautaire, habitats de l’annexe I ou encore habitats Natura 2000 ». La dernière version du guide 

d’ interprétation des habitats de l’UE date de 2003 (European Commission, 2003). En France, les cahiers 

d’habitats Natura 2000 (2001-2006 , http://natura2000.environnement.gouv.fr/habitats/cahiers.html) ont été 

publiés pour guider experts et gestionnaires dans l’ identification, l’évaluation et la gestion de ces habitats. 

Les cahiers décrivent par fiche les habitats dits génériques de la Directive (ex : EU 3260 Rivières des étages 

planitiaire à montagnard avec végétation du Ranunculion fluitantis et du Callitricho-batrachion). Les 

habitats génériques sont ensuite déclinés en habitats élémentaires français, selon les assemblages 

phytosociologiques, les zones géographiques, les formes dynamiques ou dégradées rencontrés sur le 

territoire (ex : EU 3260-6 Ruisseaux et petites rivières eutrophes neutres à basiques). 
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aériennes, télédétection), un problème se pose encore sur la précision des termes « structures 

et fonctions » et « espèces typiques » (Rambaud, 2005). Nous n’aborderons pas ici la question 

relative à ces espèces qui sont difficilement identifiables et comparables entre régions en 

raison des grandes différences en termes de listes taxonomiques. Nous utiliserons d’ailleurs le 

terme de « taxon » plutôt que celui d’« espèce ». Nous nous concentrerons alors sur l’habitat 

et sur l’ensemble des taxons sans accorder d’ importance à un taxon en particulier, et nous 

nous attarderons d’une manière plus générale sur les structures et fonctions de l’habitat. 

 

2.5. Les structures et fonctions de l’habitat 
 

Bien que les notions de « structures et fonctions » soient souvent employées pour 

caractériser un écosystème (et dans notre cas un habitat), il est rare qu’une définition précise 

en soit donnée. Les auteurs usent de différents termes tels que « pattern and process » (Bunn 

& Davies, 2000), « organization and vigor » (Rapport et al., 1998), « structural attributs and 

functionnal capacity » (Bedford et al., 1992). 

 

Les structures sont généralement associées à la composition environnementale (ex : 

géomorphologie, nature du sol, présence d’aménagements anthropiques) et biologique (ex : 

strates végétales, composition des communautés) de l’habitat et dressent un état des lieux de 

celui-ci, alors que les fonctions correspondent plutôt aux processus qui reflètent la dynamique 

et les transferts d’énergie de cet habitat avec une idée d’évolution au cours du temps (ex : 

cycle des nutriments, décomposition de la matière organique, interactions biologiques comme 

la compétition, métabolisme des communautés). Ces deux critères sont étroitement corrélés, à 

savoir que les structures vont déterminer les fonctions qui en retour vont influer sur les 

structures et les modifier. Il arrive cependant que les variations de l’un n’entraînent pas de 

variations de l’autre, en partie en raison de la redondance écologique (Cairns & Pratt, 1986, 

Bunn & Davies, 2000). 

Comme il est difficile d’obtenir des données scientifiques sur la capacité fonctionnelle d’un 

habitat, Bedford et al. (1992) soulignent que les attributs structuraux, pouvant être mesurés 

sur de courtes périodes temporelles, constituent des mesures de substitution et s’avèrent des 

indicateurs de dégradation environnementale intéressants (Rapport, 1985). Faciles à 

échantillonner, peu coûteuses, les structures offrent une réponse directe à l’hypothèse testée et 

sont aisément interprétables. Ces propriétés leur confèrent un avantage majeur dans les projets 
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de restauration. Néanmoins, trois problèmes se posent : elles ne tiennent pas compte de 

l’histoire de l’habitat, l’ image obtenue est fixe et omet la variation temporelle. Les 

informations concernant les processus dynamiques sont manquantes. 

Pour palier ces difficultés, il convient de reconstituer l’histoire de l’habitat si elle est 

accessible et de caractériser l’état initial de celui-ci à la première date d’observation puis de 

suivre son évolution au cours du temps. Concernant le dernier point, il est possible de réaliser 

des descriptions structurales de manière orientée vers les processus à l’aide de sous-groupes 

biologiques (ex : la distribution en âge des taxons qui reflète les potentialités de recrutement 

ou de reproduction) ou de s’ intéresser aux interactions biologiques en étudiant plusieurs 

communautés (ex : oiseaux, insectes, plantes). Ainsi, les fonctions peuvent être évaluées à 

travers la viabilité des populations de tous les taxons à de larges ou petites échelles spatiales, 

la présence d’une mosaïque de communautés types caractéristique, et le mouvement des 

individus et des populations sur de grandes surfaces (Ehrenfeld, 2000). 

 

3. L’exemple des habitats aquatiques d’eaux douces 
 

3.1. Impor tance, fonctionnement et menaces 
 

Jusqu’au début des années 80, les habitats aquatiques d’eaux douces, tels que les 

rivières et leurs corridors ripariens, étaient peu étudiés et par conséquent mal connus. En effet, 

ils ne représentent que 0.01% des eaux mondiales et seulement 0.80% de la surface terrestre 

(Gleick, 1996). Seulement 100000 taxons sur les 1.75 millions estimés sont connus 

(Hawksworth & Kalin-Arroyo, 1995). Pourtant, ces habitats constituent des hot spots de 

diversité qui coïncident souvent avec des hot spots de développement, et par conséquent sont 

affectés par de larges pertes de biodiversité supérieures à celles des habitats terrestres les plus 

menacés (Ricciardi & Rasmussen, 1999, Sala et al., 2000). 

Depuis longtemps en effet, les hommes utilisent les rivières plus que tout autre type 

d’écosystème (Arthington & Welcomme, 1995). De par le monde, elles subissent de longues 

séries de dégradation via des influences humaines directes et indirectes (Maddock, 1999). Les 

pressions liées à l’exploitation humaine ont altéré leur capacité de rétention d’eau et de 

matériel organique, leur régime de courant, et ont entraîné leur fragmentation ainsi qu’un 

appauvrissement biologique (Malmqvist & Rundle, 2002). La modification de leur chenal a 

été, et reste encore, très répandue et intensive dans le but de favoriser les activités agricoles, la 
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navigation ou la construction de routes. En conséquence, la plupart des rivières 

« chenalisées », ou aménagées (ce terme sera défini plus précisément dans le Chapitre I § 2), 

se caractérisent par des sections de chenal trapézoïdales droites, avec des berges sans ripisylve 

ni haies, et une morphologie du lit uniforme (Brookes, 1988). Aux modifications physiques 

du chenal, s’ajoutent les modifications et la régulation des courants issues des prélèvements 

d’eau pour l’agriculture et l’ industrie, la construction de barrages et réservoirs, ou la lutte 

contre les inondations (Petts, 1984). Les pollutions agricoles et urbaines entraînent finalement 

une baisse importante de la qualité des eaux avec une augmentation critique en nitrates et 

phosphates dans l’ensemble des rivières (Sweeting, 1994) (cf. Figure 5). 

 
Figure 5 : Principales menaces anthropiques et leurs conséquences sur les conditions environnementales et 

biologiques des habitats aquatiques. Selon Malmqvist (2002). 

 

Les effets délétères de ces changements de qualité et de quantité des eaux, ainsi que les 

changements physiques des rivières suite à leur régulation et fragmentation par des 

aménagements hydrauliques, causent de nombreux problèmes écologiques (Dynesius & 

Nilsson, 1994, Karr, 1994). Outre les modifications environnementales physiques et 

chimiques, les impacts sur les communautés faunistiques et floristiques se traduisent par des 

pertes de diversité biologiques (Boon, 1992) et des changements dans la composition en 

taxons. Les retombées touchent ainsi directement les politiques avec des répercussions socio-

économiques, notamment en Amérique du Nord et en Europe (Naiman et al., 1995). Les 

rivières et paysages riverains contribuent en effet largement à la biodiversité nationale et 

régionale (Junk, Bayley & Sparks, 1989, Ward, 1998, Tockner & Stanford, 2002, Muratet et 

al., 2008) ; ils représentent une part non négligeable du patrimoine social et culturel des 
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régions. Ils ont aussi des fonctions hydrologiques essentielles (ex : réserves d’eau, rétention 

de nutriments) et offrent de nombreux bénéfices aux sociétés humaines (ex: pêche, récréation, 

esthétisme, Henry & Amoros, 1995, Sparks, 1995). 

 

La nécessité de protéger et de préserver ces habitats aquatiques d’eaux douces a été 

récemment mise en évidence par divers projets de gestion et de restauration. Il y a une dizaine 

d’années, Jowett (1997) a défini le terme générique d’« habitat » comme l’environnement 

physique des plantes et des animaux, et le terme plus spécifique d’« habitat aquatique » 

comme l’ensemble des caractéristiques physiques, chimiques et biologiques qui fournissent 

un environnement au communautés biologiques de la rivière. L’habitat aquatique, notamment 

au niveau de son compartiment physique et donc structural, est influencé par ses conditions 

intrinsèques et par celles du paysage environnant. En rivière, il se décompose en quatre 

dimensions (Wasson et al., 1995) : longitudinale, latérale, verticale (connexion avec la nappe 

phréatique) (cf. Figure 6), et temporelle (rythmes saisonniers, Dettinger & Diaz, 2000), lui 

conférant une forte dynamique spatiale et temporelle (Maddock, 1999). Sa productivité est 

également déterminée par quatre facteurs clefs : la qualité de l’eau, le budget en énergie (ex : 

régime de température, matière organique, nutriments), la structure physique (ou 

géomorphologie : taille et forme du lit de la rivière, structure des berges, taille du substrat…) 

et le régime des courants (ou hydrologie : profondeur, vitesse), la combinaison de ces deux 

derniers facteurs correspondant à l’habitat physique proprement dit (Stalnaker, 1979) (cf. 

Figure 7). C’est pourquoi l’habitat physique constitue un élément très utile à considérer pour 

évaluer l’état des systèmes aquatiques, et des rivières dans notre cas, puisqu’ il relie 

directement l’environnement et ses habitants (Harper, Smith & Barham, 1992) (cf. Figure 8). 

Sa qualité et sa disponibilité affectent la structure et la composition des communautés 

biologiques résidentes (Ward & Stanford, 1979, Calow & Petts, 1994). En effet, la perception 

de l’habitat physique par les communautés biologiques recouvre une dimension spatiale, à 

l’échelle de la taille et de la mobilité des organismes, et une dimension temporelle fonction de 

leur durée de vie (Wasson et al., 1995). 

 

La prise de conscience de l’ensemble des menaces pesant sur les habitats aquatiques 

européens a conduit à la mise en place d’une Directive, la Directive « Cadre sur l’Eau » 

(2000/60/CE), et à l’établissement de méthodes permettant d’examiner l’état écologique des 

masses d’eau en vue d’ identifier les conditions qui pourraient définir un état pas, ou tout du 

moins peu impacté par les pressions anthropiques. 
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Figure 6 : Dimensions : A) longitudinale, B) latérale, C) verticale d©une rivière. Selon Ward & Wiens (2002). 

 

 
Figure 7 : L©habitat physique déterminé par l©interaction entre géomorphologie et hydrologie. Selon  Maddock 

(1999). 

 

 
Figure 8 : L©habitat comme lien entre l©environnement et ses habitants. Selon  Harper (1995). 
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3.2. La Directive Cadre sur  l’Eau 
 

En 1971 est signée la convention de Ramsar sur les masses d’eau, seul traité mondial 

sur l’Environnement qui s’ intéresse à un type d’écosystème particulier (cf. Encart n°4, 

aquatique en général, http://www.Ramsar.org). Ce traité intergouvernemental sert de cadre à 

l©action nationale et à la coopération internationale pour la conservation et l©utilisation 

rationnelle des zones humides et de leurs ressources. Les zones humides ont en effet 

fortement régressé depuis quelques décennies. En Europe, il est difficile d’obtenir une 

évolution mais des exemples nationaux viennent à l’appui ; en France 2/3 des zones humides 

ont disparu entre 1900 et 1993 (Agence européenne de l’Environnement, 2003), en raison de 

changements d’occupation du sol - intensification de l’agriculture, sylviculture, etc. En 

Lithuanie, 70% des zones humides ont déjà été détruites au cours des 30 dernières années 

(Baskyté et al., 1998, dans Agence européenne de l’Environnement, 1999). 

 

 

 

 

 

Dans ce contexte, en France, la loi sur l’eau de 1992 affirme la nécessité d’une gestion 

intégrée des bassins versants qui dresserait un constat de l’état de la ressource en eau et du 

milieu aquatique (article 5 du J.O. du 04/01/1992). Ce concept est repris dans la Directive 

Cadre européenne sur l’Eau (DCE) adoptée le 23 octobre 2000 par le Conseil et le Parlement 

Européen. La DCE définit un cadre juridique et réglementaire pour une politique 

communautaire de la gestion et de la protection des eaux par grand bassin hydrographique au 

plan européen. Elle prévoit notamment l©identification des eaux européennes et de leurs 

caractéristiques, recensées par bassin et district hydrographiques, ainsi que l©adoption de plans 

de gestion et de programmes de mesures appropriées à chaque masse d©eau. Par cette 

directive, l©UE organise la gestion des eaux intérieures de surface, souterraines, de transition 

et côtières, afin de prévenir et de réduire leur pollution, de promouvoir leur utilisation 

durable, de protéger leur environnement, d©améliorer l©état des écosystèmes aquatiques et 

d©atténuer les effets des inondations et des sécheresses. 

Encar t n°4 : Définition d’un écosytème 

Ensemble d©un milieu naturel et des organismes qui y vivent [Grand Dictionnaire Terminologique] . 

L©écosystème est l©unité fonctionnelle de base en écologie, puisqu©il inclut à la fois les êtres vivants et 

l’habitat dans lequel ils vivent, avec toutes les interactions entre le milieu et les organismes. 
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Un des objectifs de la DCE est ainsi de donner la priorité à la protection de 

l’environnement, en demandant de veiller à la non dégradation de la qualité des eaux et 

d’atteindre d’ ici 2015 un bon état général pour l’ensemble des grandes masses d’eau 

européennes. Les Etats membres doivent réduire progressivement les rejets de substances 

toxiques « prioritaires » et mettre en place des programmes de surveillance et de gestion pour 

garantir dans un délai de 15 ans, un bon état écologique des eaux de surface et des eaux 

souterraines sur tout le territoire européen (cf. Encart n°5). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Ainsi, DH et DCE, ont intégré les habitats aquatiques au cœur des problématiques 

politiques des pays de l’UE. La nécessité d’évaluer les « état de conservation » et « état 

écologique » de ces habitats passe désormais par la transcription et l’application des objectifs 

soulignés par les deux directives dans une démarche scientifique. Si cette étape est en cours 

pour la DCE, la DH intéresse peu les recherches actuelles (cf. Introduction § 2.4). Notre idée 

a donc été de coupler les deux directives afin d’évaluer l’état de conservation d’un habitat 

aquatique d’eau douce : les rivières à renoncules (nous présenterons l’habitat d’étude dans le 

Chapitre I § 1). Avant de préciser nos objectifs et d’expliquer notre démarche, un recensement 

des termes, des monitorings existants et des indicateurs potentiels de rivière s’avère 

nécessaire. 

 

4. Etat de conservation et Etat écologique 
 

4.1. Quelques définitions 
 

Encar t n°5 : Etat écologique au sens de la DCE 

Le texte de la DCE ne donne pas de définition directement applicable du « bon état écologique ». Par 

conséquent, cette définition est encore en cours d’élaboration. Elle se construit au travers de l’établissement 

d’un état de référence, le bon état écologique étant une certaine dégradation de cet état de référence. Plus 

précisément, l’état écologique correspond à l’appréciation de la structure et du fonctionnement des 

écosystèmes aquatiques associés aux eaux de surface. Il s’appuie sur des critères appelés éléments de qualité 

qui peuvent être de nature biologique (présence d’êtres vivants végétaux et animaux), hydromorphologique 

ou physico-chimique. L’état écologique comporte cinq classes (très bon, bon, moyen, médiocre et mauvais) 

qui caractérisent son écart aux conditions de références (conditions pas ou très peu influencées par les 

activités anthropiques). 



Introduction 

38 

Certains auteurs ont déjà employé des termes comparables, d©un point de vue 

scientifique, à l©« état de conservation » et à l©« état écologique » d©un habitat. Ceci est 

particulièrement vrai dans les domaines de recherche et de gestion en milieu aquatique. Les 

notions de santé de l’écosystème et d’ intégrité biologique, par exemple, peuvent servir de 

base pour définir l’« état de conservation » ou l’« état écologique ». Il est possible d©en 

déduire les points importants sur lesquels s’appuyer pour juger de ces états et réaliser des 

suivis dans l’espace et le temps. 

 

Karr et Dudley (1985) les premiers ont utilisé le terme d©intégr ité 

biologique/écologique pour désigner « la capacité d©un habitat à supporter et maintenir une 

communauté d©organismes équilibrée, intégrée, adaptative ayant une composition spécifique, 

diversité, et organisation fonctionnelle comparable à celle des habitats naturels de la région ». 

L’ intégrité biologique implique ainsi des conditions suffisantes, une qualité ou un état de 

l’habitat complet non divisé. Par la suite, Karr (1993) a ajouté que l’ intégrité biologique relate 

les conditions d’un habitat et de ses composantes en l’absence d’action humaine, reflétant 

ainsi l’héritage écologique des contextes évolutifs et biogéographiques. Ces contextes ainsi 

que les conditions physiques, chimiques et biologiques, sont considérés comme influents sur 

l’état de l’habitat. Finalement, Karr (1996) a relié l’ intégrité biologique à la variabilité 

naturelle de composantes dénombrables et de processus à de multiples échelles. Cette 

définition est particulièrement intéressante car elle s’appuie à la fois sur des éléments (ex : 

espèces, communautés) qui rappellent la notion des « structures » évoquées dans la DH, et des 

processus (ex : interactions biotiques, dynamique de l’énergie, métapopulations) équivalent 

aux « fonctions » de la DH. Cairns (1995) quant à lui, a intégré une dimension humaine dans 

la définition en considérant l’ intégrité écologique comme « le maintien des caractéristiques 

structurales et fonctionnelles d’un lieu particulier ou le maintien des caractéristiques jugées 

satisfaisantes pour la société ». 

 

Parallèlement à ses définitions d’ intégrité biologique, Karr (1996, 1999) a développé 

l’ idée d’état de santé d’un habitat, le terme ayant été utilisé pour la première fois par Rapport 

et al. (1979) dans un contexte proposant une médecine pour les écosystèmes. Un habitat est 

jugé en bonne santé lorsque les biens et services qu’ il procure sont suffisants pour les besoins 

des résidents humains et non humains qui le composent. Les conditions sont favorables, il 

existe des processus homéostatiques actifs qui permettent de ramener un système perturbé à la 

normale. On parle alors de résistance ou de résilience (Costanza, 1992) en fonction du degré 
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de déviation que l’habitat peut supporter par rapport à la gamme de conditions qui lui sont 

favorables. Sa santé dépend essentiellement de sa productivité, de son organisation (diversité 

taxonomique, connectivité) et de sa résilience. L’état de santé de l’habitat est ainsi étroitement 

lié aux sociétés humaines ; il souligne les effets et non les causes des problèmes (Fairweather, 

1999). Il implique une boucle rétroactive entre l’homme et la nature, à savoir que les actions 

humaines auront des conséquences sur les habitats et les communautés biologiques et que des 

effets préjudiciables en découleront. Dans le Colorado par exemple, l’expansion de 

l’ irrigation pour l’agriculture a conduit à des modifications atmosphériques et un 

accroissement de la quantité d’azote déposée dans les rivières. Les retombées ont été directes : 

pollution des eaux utilisées pour l’agriculture et dans les villes, et indirectes : baisse du 

tourisme et donc pertes économiques (Rapport et al., 1998). Des programmes nationaux et 

internationaux ont ainsi commencé à développer des indicateurs de stress et de réponse des 

écosystèmes pour évaluer leur état de santé. Cette évaluation est complexe car elle combine à 

la fois des aspects écologiques (histoire naturelle), socio-économiques et de santé humaine. 

Les applications qui en découlent sont associées à l’opinion publique, et la définition de l’état 

de référence dépend souvent de jugements politiques. 

 

Récemment, un autre concept a émergé : le Leitbild concept, mot d’origine allemande 

qui signifie « idéal, guide ». Sa définition se rapproche davantage de celles de l’« état de 

conservation » et de l’« état écologique » soulignées dans les deux directives. Elle s’appuie 

sur l’expérience acquise au cours de projets de restauration réalisés en Allemagne et en 

Autriche (Kern, 1992, Muhar, 1996) et s’adapte parfaitement à une problématique de biologie 

de la conservation. Par la suite, les grandes lignes de ce concept nous serviront de base de 

travail. Un « état idéal » fait référence au potentiel naturel d’un habitat en absence de 

contraintes économiques ou politiques ; il correspond aux conditions initiales, non perturbées 

(Jungwirth, Muhar & Schmutz, 2002). Il est toutefois impossible d’établir des conditions de 

référence uniques des habitats aquatiques, en raison, dans notre cas, de la diversité des types 

de rivières et de la variabilité des conditions environnementales au sein d’une même rivière 

(cf. gradient longitudinal, Illies & Botosaneanu, 1963, Vannote et al., 1980). De plus, il existe 

très rarement des habitats complètement naturels (Maddock, 1999), en particulier sur le 

continent européen. Ainsi, il est nécessaire au préalable, de déterminer des conditions de 

référence spécifiques en échantillonnant et comparant des habitats non impactés, ou plutôt 

presque naturels, et des habitats impactés sur des portions de rivières similaires, c©est-à-dire 

avec des conditions hydrogéomorphologiques et physicochimiques relativement proches par 
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rapport à la gamme de conditions possibles. Du point de vue des communautés floristiques et 

faunistiques, les taxons de référence seront ceux essentiellement observés dans les habitats 

non impactés. Ces taxons sont reliés aux structures géomorphologiques qui déterminent les 

caractéristiques et les valeurs de l’habitat d’étude, ex : le microhabitat (le plus commun) ou la 

diversité naturelle des courants. Les autres taxons pourront être aussi fréquemment rencontrés 

dans les habitats non impactés, comme dans les impactés ou les autres types de rivières, mais 

probablement avec une composition différente (Lüderitz et al., 2004). L’« état idéal » sert 

alors de modèle, de standard, permettant d’évaluer l’état de l’habitat dans des sites encore non 

étudiés. 

 

Ces définitions confirment que les activités anthropiques constituent la principale 

cause de dégradation des habitats aquatiques par rapport aux conditions de référence. Ainsi, 

depuis les vingt dernières années, pour tenter de mieux comprendre les causes et 

conséquences des actions humaines sur les milieux naturels, les suivis biologiques 

(monitorings) ont évolué rapidement et de nombreux outils d©évaluation (ex : indicateurs 

biologiques) sont en cours de développement. 

 

4.2. Monitor ing et indicateurs 
 

Le monitoring, terme anglais, utilisé dans les sciences de l’environnement, désigne 

généralement un programme de suivi à long terme (Wildi et al., 2004) — le long terme étant 

entendu relativement à la durée habituelle des projets de recherche. Son protocole doit être 

facile à mettre en œuvre afin de garantir sa pérennité et sa reproductibilité. Un monitoring 

permet par exemple de mesurer les progrès accomplis vers un objectif chiffré, tel que la 

réduction d’une pollution en dessous d’un seuil donné (Quednow & Püttmann, 2007), ou de 

collecter des informations sur un groupe taxonomique afin de déceler les tendances (positives 

ou négatives) affectant ses populations. Cette veille ou surveillance écologique constitue un 

système d’alarme préventif en vue de détecter des changements à des stades précoces, alors 

que la mise en place de solutions pour y remédier est encore possible à moindre coût 

(Henderson et al., 2001). 

 

La clef de tout monitoring repose sans aucun doute sur la mise en place du protocole 

d©échantillonnage (Karr, 1999) qui se doit de répondre à l©objectif principal de l’étude. 
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L©élément déterminant est d©obtenir des données de qualité qui reflètent réellement les 

conditions biologiques de l’habitat. Un problème avec les premiers monitorings réalisés en 

rivière repose sur la déclinaison de l’état de l’habitat en différents aspects (ex : 

géomorphologie, hydrologie, habitat physique, qualité de l’eau) qui sont souvent évalués de 

manière indépendante. Les résultats sont difficilement combinables et adaptables aux 

applications pratiques de gestion. Il convient donc d’utiliser des méthodes d’évaluation qui 

tiennent compte simultanément de ces différents aspects afin d’avoir une image la plus 

globale possible. 

Un autre point important des monitorings concerne le choix de l’échelle spatiale et 

temporelle. Dans les problématiques de conservation et de protection de la nature, celles-ci 

doivent révéler l©influence des activités anthropiques et non les variations naturelles de 

l©habitat. Toutes les caractéristiques environnementales et les réponses des communautés 

biologiques changent en fonction de l’échelle d’étude (Wiens, 2002). Aux larges échelles 

spatiales, plusieurs modèles ont révélé l’ importance des apports trophiques et du transport de 

la matière organique (Vannote et al., 1980), du cycle des nutriments (Newbold et al., 1982), 

de l’extension latérale et de la contraction de la plaine d’ inondation (Junk et al., 1989), et du 

régime hydraulique (Statzner & Higher, 1986). Aux échelles plus locales, les études ont 

souligné l’ importance de la chimie de l’eau, de l’hydrologie, de la structure en microhabitats, 

et des interactions biotiques (Allan, 1995, Giller & Malmqvist, 1998). Concernant ces 

interactions, celles qui existent à une échelle spatiale donnée disparaissent ou sont remplacées 

par d’autres interactions aux autres échelles spatiales. Roth et al. (1996) ont ainsi montré que 

les mesures d’ intégrité biologique sur les communautés piscicoles sont fortement corrélées 

avec la composition du paysage terrestre environnant (ex : agriculture, zones humides, forêts) 

à l’échelle du bassin versant, alors qu’elles ne le sont plus localement. Le paysage local, ou la 

végétation riparienne, ne représente qu’un facteur secondaire de l’ intégrité biologique pour 

ces communautés. Un habitat se décompose donc en plusieurs niveaux hiérarchiques emboîtés 

les uns dans les autres (hiérarchie constitutive, par opposition aux hiérarchies agrégatives et 

cumulatives, où les différents niveaux s©additionnent pour former la hiérarchie mais ne sont 

pas emboîtés, Mayr, 1982, Jagers op Akkerhuis, 2007). Chaque niveau de la hiérarchie 

constitue non seulement une composante structurale de l’habitat, mais répond également aux 

influences extérieures avec une sensibilité et un pas de temps qui lui est propre (Maddock, 

1999). L©habitat se trouve en conditions favorables lorsque les mécanismes sous-jacents entre 

les différents niveaux hiérarchiques fonctionnent. La bonne circulation de l©énergie via les 

interactions entre niveaux permet de réguler et stabiliser l’habitat dans un état d©équilibre. En 
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un lieu donné, les interactions entre échelles reflètent ainsi la dynamique spatiale de l’habitat, 

ce qui n’apparaît pas avec un seul niveau hiérarchique. 

Frissell (1986) et Petts (1984) (cf. Figure 9) ont proposé une classification 

fonctionnelle des rivières en relation avec l©échelle spatiale depuis le bassin versant jusqu©au 

microhabitat. La sélection du niveau hiérarchique à prendre en compte est essentielle lorsque 

des mesures de gestion ou de restauration sont à appliquer. En effet, les mesures peuvent être 

très locales et consister en l’ajout de simples structures pour recréer de la diversité en 

substrats ou en vitesses de courant par exemple, ou nécessiter de lourds travaux sur de 

grandes portions de rivières en vue de reformer des méandres ou d’élargir le chenal (Muhar, 

1996). Le challenge pour les écologues aquatiques est de trouver l’échelle d’observation et 

d’expérimentation qui est la plus représentative du phénomène étudié (Cooper et al., 1998). 

 
Figure 9 : Classification hiérarchique des habitats de rivière selon Frissell et al. (1986) et Townsend et Hildrew 

(1994). 

 

Tenant compte à la fois des différents aspects et des multiples échelles de l’habitat, les 

solutions actuelles préconisent l’utilisation d’ indices biologiques et la comparaison de sites 

d’étude avec des conditions de référence en termes de composition environnementale, 

spécifique et fonctionnelle. Les indices biologiques constituent en effet des outils 

particulièrement intéressants s’ ils se basent sur des mesures rapides, sur de courtes périodes, 

qu’ ils sont faciles à interpréter, tester et valider afin de pouvoir faire des boucles rétroactives 

sur les mesures de gestion (Gray & Jensen, 1993). Toutefois, ils ne doivent pas remplacer les 

recherches environnementales à larges échelles. De même, il est plus bénéfique d’utiliser 
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plusieurs indices plutôt que de se focaliser sur le développement intensif d’un seul 

(Fairweather, 1999). 

De manière indépendante, diverses approches connaissent leur essor depuis plus de trente ans. 

L’« Index of Stream Condition » de Ladson et al. (1999) par exemple, est l’un des rares 

indices qui proposent une vision assez globale de l’habitat. Néanmoins, il ne concerne que le 

chenal principal et néglige l’ interaction de celui-ci avec la plaine d’ inondation. Or, il est 

connu que la plaine d’ inondation influence grandement l’habitat aquatique proprement dit 

(Amoros, Roux & Reygrobellet, 1987, Osborne & Koviacic, 1993, Naiman & Decamps, 

1997). La largeur et la composition de la végétation riparienne par exemple, jouent un rôle 

prépondérant sur l’ombrage des rivières, le transfert des nutriments et des polluants, la litière 

(Fisher & Likens, 1973) et la présence de bois mort (O©Connor, 1992). De plus, les 

organismes aquatiques sont directement soumis à la prédation des organismes terrestres ; 

quant à certains invertébrés, ils effectuent les différentes étapes de leur cycle de vie entre le 

milieu aquatique et la zone riparienne (ex: Nakano & Murakami, 2001). 

Concernant plus spécifiquement les communautés, outre les indices classiques reposant sur la 

richesse et la diversité taxonomique, plusieurs indices biologiques associés à différentes 

communautés faunistiques et floristiques (ex : oiseaux, invertébrés, poissons, macrophytes) 

ont fait leur preuve, spécialement en milieu aquatique. De nombreux pays ont opté pour 

l©élaboration d©indices multimétriques reposant sur une communauté, en particulier poissons et 

invertébrés benthiques (ex: Karr, 1981, Oberdorff &  Hughes, 1992, Fore, Karr & Wisseman, 

1996, Thorne & Williams, 1997, Harris & Silveira, 1999), ou plusieurs. L’« Index of Biotic 

Integrity (IBI) », développé par Karr en Amérique du Nord et concernant les communautés 

piscicoles, reste l’un des premiers et l’un des plus communs indices permettant d’évaluer et 

de classer les systèmes de rivières. Cet indice est décliné en douze métriques, auxquelles on 

attribue un score compris entre 1 et 5, et qui intègrent des variables comme la richesse ou la 

composition taxonomique, ainsi que les conditions trophiques de l’habitat. Le score total sert 

à identifier le degré de dégradation de l’habitat par rapport à son état naturel. A ces indices 

s’ajoutent des méthodes statistiques multivariées (ex: RIVPACS, Wright, 1995, AusRivAS, 

Parsons & Norris, 1996) qui ont souligné des patrons intéressants de composition en taxons à 

différentes niveaux systématiques (ex : famille, espèce). 

 

Ces systèmes d’évaluation multimétriques ont l’avantage de fournir une mesure peu 

sensible aux valeurs extrêmes contrairement aux indices à une seule métrique, comme la 

richesse ou diversité. De même, ils affichent simultanément les déficits fonctionnels dans la 
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communauté, par exemple l’absence de certains modes de nutrition chez les invertébrés ou la 

dominance de taxons associés aux milieux lentiques (Lüderitz et al., 2004). 

Malheureusement, tous n©ont pu démontrer leur efficacité. L©inconvénient principal est qu©ils 

dépendent étroitement des pools de taxons régionaux et des types d©habitat. Il est par 

conséquent difficile de les appliquer de manière standard à de grandes échelles spatiales et 

temporelles. Or il est connu, depuis quelques décennies (Illies & Botosaneanu, 1963, Vannote 

et al., 1980), que le gradient longitudinal d’une rivière, sa géomorphologie, et sa taille, 

entraînent des variations naturelles qui ne sont pas imputables aux activités anthropiques et 

qui sont reliées à des changements biologiques mais sans affecter l©état de 

conservation/écologique de l©habitat. 

Pour tenter de palier à ce problème, plusieurs écologues aquatiques (ex: Resh et al., 

1994, Townsend & Hildrew, 1994, Poff, 1997, Rader, 1997) ont suggéré la formation de 

« groupes de traits » basés sur les caractéristiques écologiques et les traits d’histoire de vie des 

taxons, plutôt que d’utiliser les patterns généraux de distribution et d’abondance des taxons ou 

d’assemblage des communautés. Le paysage et les filtres environnementaux restreignent la 

présence et l’abondance des taxons en fonction de leurs combinaisons de traits à différentes 

échelles spatiales. Ce mécanisme évolue dans l’espace (du fait de la structure du paysage) et 

dans le temps (du fait des variations de courant et aux changements saisonniers) et permet de 

tenir compte de la dynamique de la rivière (cf. Figure 10). Les traits biologiques et 

fonctionnels s©avèrent dès lors des caractéristiques très avantageuses à suivre dans les 

monitorings ; leur utilisation est en pleine expansion. 

 
Figure 10 : L’environnement agit comme un filtre sur les combinaisons de traits des pools de taxons à 

différentes échelles spatiales. A = Bassin versant, B = Station, C = Séquence de radiers et de mouilles, D = 

Microhabitat. Selon Wiens (2002). 
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5. Objectifs et Chapitres de la thèse 
 

L’application des deux directives (DH et DCE) est fondée pour l’essentiel sur des 

concepts écologiques comme ceux détaillés dans les paragraphes précédents. La mesure de 

l’état de conservation/écologique d’un habitat doit donc reposer sur (1) la mesure des 

caractéristiques environnementales de l’habitat, (2) l’étude des communautés vivant in situ, et 

(3) la comparaison du site d’étude avec une situation de référence. Actuellement, en France, 

plusieurs méthodologies [analyses chimiques, écotoxicologiques, hydrobiologiques comme 

l’ indice diatomique (A.F.N.O.R., 2000) ou l’ indice biologique global normalisé (A.F.N.O.R., 

1992)] sont appliquées dans le cadre des réseaux de surveillance français. Cependant, 

certaines difficultés demeurent, du fait notamment d’une connaissance insuffisante sur la 

biologie et le fonctionnement des habitats aquatiques, et plus particulièrement sur la 

spécificité des réponses biologiques aux perturbations anthropiques (Archaimbault, 2003). 

 

Dans ce contexte, notre objectif principal consiste à évaluer, grâce aux différentes 

méthodes définies plus haut, l’état de conservation/écologique d’un habitat aquatique issu de 

la typologie Corine Biotope et des Cahiers d’habitats : l’UE 3260 « Rivières des étages 

planitiaire à montagnard avec végétation du Ranunculion fluitantis et du Callitricho-

batrachion » (Bensettiti, Gaudillat & Haury, 2002). L’état de cet habitat est influencé par de 

nombreux facteurs tels que la qualité de l’eau (déjà très étudiée), l’hydrologie, la 

géomorphologie et l’habitat physique (sur lequel nous nous pencherons plus spécifiquement) 

(cf. Figure 11). 

 
Figure 11 : Outils diagnostiques pour évaluer l©état de santé d©une rivière. Selon Maddock (1999). 
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L’évaluation de l’état de conservation/écologique passe par la mesure comparative de ces 

facteurs entre une situation référence et une situation impactée par les activités humaines, qui 

sera dans notre cas la chenalisation (dont le choix et la description sont détaillés dans le 

Chapitre I § 2), et par le suivi des différentes communautés faunistiques et floristiques en 

terme de diversité, de composition structurale et fonctionnelle, ou à l’aide d’ indices 

synthétiques (Rosenberg & Resh, 1993). Le système d©évaluation devra tenir compte à la fois 

de la distribution de ces communautés, associées aux multiples échelles spatiales et 

temporelles de l’habitat, et de leurs caractéristiques biologiques et écologiques. 

 

Ainsi, dans le Chapitre I, nous détaillerons premièrement la physionomie, la gestion et 

les menaces pesant sur l’habitat UE 3260. Nous décrierons ensuite la pression anthropique 

étudiée : la chenalisation, les différents types d’ interventions y qui sont associées, et celles qui 

ont fait l’objet de notre attention. Nous continuerons par la présentation des sites d’étude, la 

description des rivières, des échelles et des communautés sélectionnées, et l’explication des 

protocoles de terrain concernant les caractéristiques environnementales et les communautés 

biologiques. 

Dans le Chapitre II, nous évaluerons l’ impact de la chenalisation à différentes échelles 

spatiales (paysage, séquence en faciès d’écoulement, microhabitat) au travers d’une approche 

multicommunauté (oiseaux, plantes aquatiques, macroinvertébrés benthiques). L’objectif sera 

de déceler quelles échelles spatiales, quelles caractéristiques environnementales et quelles 

communautés sont les plus affectées par la chenalisation. L’avantage de travailler avec ces 

multiples paramètres est d’obtenir une image la plus globale possible de l’altération 

potentielle de l’habitat UE 3260. 

Dans le Chapitre III, nous regarderons plus spécialement différents indices biologiques 

tels que la richesse ou diversité taxonomique, ainsi que des indices spécifiques à chaque 

communauté, pour voir lesquels sont influencés par la chenalisation. Nous regarderons 

également à quelle saison les changements sur les communautés sont les plus évidents. 

Dans les Chapitre IV et V, nous nous concentrerons sur les communautés de plantes 

qui sont particulièrement intéressantes du fait de leurs interactions directes avec l’habitat, 

puisqu’elles influencent et sont en même temps influencées par les conditions de celui-ci. 

Nous observerons les effets des différents types de chenalisation sur les caractéristiques 

environnementales et sur les communautés de plantes en termes de structure et de 

composition taxonomique (Chapitre IV), puis nous essaierons de relier les changements de 
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composition en termes de taxons et de traits biologiques à la dynamique spatiale et temporelle 

de l’habitat en fonction de la présence ou non de chenalisation (Chapitre V). 

Nous conclurons sur les avantages de la méthodologie utilisée, et nous éclairerons les 

échelles spatiales, les caractéristiques environnementales, les communautés, et les indices 

biologiques les plus sensibles à la chenalisation. Nous les relierons à la question de 

l’évaluation de l’état de conservation de l’habitat UE 3260 en expliquant les applications de 

notre travail et les mesures de gestion potentiellement envisageables face à la chenalisation. 
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1. Présentation de l’habitat UE 3260 – « Rivières des étages planitiaire à 
montagnard avec végétation du Ranunculion fluitantis et du 
Callitricho-Batrachion » 

 

L’habitat UE 3260 (Code CORINE 24.4, cf. Encart n°1) est un habitat intéressant à 

étudier pour plusieurs raisons : 1) il appartient à l’annexe I de la DH de part sa 

vulnérabilité au niveau européen, 2) il fait partie des grandes masses d’eau à surveiller 

comme énoncé dans la DCE., 3) de nombreux indices biologiques internationaux et 

nationaux ont été définis pour cet habitat. Le Tome 3 des Cahiers d’Habitats français 

(Bensettiti et al., 2002) souligne que cet habitat englobe toutes les communautés 

fluviatiles d’eaux plus ou moins courantes, de forte minéralisation (conductivité électrique 

> 400 � S/cm), avec ou sans Renoncules, ainsi que les groupements de bryophytes 

aquatiques, les characées, et les algues filamenteuses. Ces communautés sont souvent 

dominées par des Renoncules (ex : Ranunculus fluitantis Lam.), des Potamots (ex : 

Potamogeton cripus L., Potamogeton pectinatus L.), des Callitriches (ex : Callitriche 

obtusangula Le Gall, Callitriche platycarpa Kützing), ainsi que par diverses plantes 

submergées et/ou émergeantes (cf. Figure 12). 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 12 : La Cléry à Ferrières-en-Gâtinais : présence de l’habitat UE 3260. Observation de Renoncules 

(Ranunculus fluitantis à gauche) et de Callitriches (Callitriche obtusangula à droite). �  M. RAMBAUD (2006). 

 

L’habitat UE 3260 se rencontre plus précisément de l’étage montagnard jusqu’en zone 

saumâtre estuarienne depuis les ordres de drainage 1 à 6 sur substrats calcaires, et 1 à 8 sur 

substrats acides. Au niveau de sa gestion, il présente une certaine autonomie fonctionnelle 

régulée par son cycle hydrologique. Il dépend aussi des pratiques d’entretien de la ripisylve et 

de restauration de l’écoulement pour les zones amont, et des divers travaux d’hydraulique 

agricole pour la potabilisation des eaux ou pour l’hydroélectricité dans les zones médianes et 

aval. Les dégradations majeures de l’habitat UE 3260 sont surtout liées à une altération de la 
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qualité physique du cours d’eau, ainsi qu’aux phénomènes de pollution. Sa gestion est alors 

indissociable de celle du bassin versant bien que les interventions directes de gestion soient en 

général ponctuelles. 

 

L’habitat UE 3260 générique se décline, en France, en six habitats élémentaires en 

fonction de la géologie, de la pente et de l’origine des sources, de la minéralisation des eaux, 

du régime hydrologique et donc des dépôts sédimentaires, de l’ importance relative du cours 

d’eau et de la trophie des eaux : 

1 - Rivières (à Renoncules) oligotrophes acides 

2 - Rivières oligotrophes basiques 

3 - Rivières à Renoncules oligo-mésotrophes à méso-eutrophes, acides à neutres 

4 - Rivières à Renoncules oligo-mésotrophes à méso-eutrophes, neutres à basiques 

5 - Rivières eutrophes (d’aval), neutres à basiques, dominées par des Renoncules et 

des Potamots 

6 - Ruisseaux et petites rivières eutrophes neutres à basiques. 

 

Nous nous sommes intéressés à la sixième déclinaison qui correspond au type 

d’habitat rencontré dans l’aire d’étude (cf. Chapitre I § 3). L’habitat UE 3260-6 concerne les 

cours d’eau d’ordres de drainage 1 à 4 des étages planitiaires et collinéens, préférentiellement 

localisés sur roches mères neutres ou basiques. Les eaux alcalines et eutrophes, sont bien 

minéralisées, parfois enrichies en matières organiques, à pH neutre à basique, à richesse 

variable en nitrates, et riches en éléments nutritifs (notamment en phosphore). Le courant y 

reste faible à modéré. 

La végétation de l’habitat UE 3260-6 est dominée par des phanérogames avec un faible 

développement des bryophytes. Certaines espèces végétales sont de bonnes indicatrices de cet 

habitat, par exemple : Callitriche obtusangula et Zannichellia palustris L. pour les 

phanérogames submergées, Nasturtium officinale sl R. Br. pour les phanérogames submergées 

et émergeantes, Amblystegium riparium (Hedw.) B., S. & G. et Fontinalis antipyretica Hedw. 

pour les bryophytes, Cladophora sp. Kützing et Phormidium sp. Kützing pour les algues et 

cyanobactéries (Bensettiti et al., 2002). Les groupements (ou communautés) de cet habitat 

sont diversement recouvrants avec très peu de variations selon les faciès d’écoulement qui 

sont en général peu marqués (cf. Encart n°6 et Chapitre I § 4.1). Ces groupements sont par 

contre instables car leurs variations saisonnières sont souvent déterminées par diverses 

espèces proliférantes, algales, ou macrophytiques. Les facteurs de variabilité principaux sont : 
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l’éclairement, les conditions hydrodynamiques locales (profondeur, vitesse de courant, 

importance relative du cours d’eau), et la qualité de l’eau (trophie, salinité, et température). 

Ces facteurs influencent les relations dynamiques (spatiales mais surtout temporelles) entre 

les groupements situés dans les zones d’eau courantes de l’habitat et les groupements des 

zones stagnantes. 

 

 

 

 

 

 

 

 

L’habitat UE 3260-6 est potentiellement présent dans toute la France et 

particulièrement dans les zones d’agriculture intensive, mais aussi en zones urbaines et 

périurbaines. Il est par conséquent soumis à un gradient de pressions anthropiques important. 

La plupart du temps, ses valeurs écologique et biologique sont faibles parce que son état est 

déjà dégradé par rapport aux autres déclinaisons. Les aménagements anthropiques associés à 

des modifications hydrauliques de l’habitat entraînent la disparition des communautés 

végétales. Par exemple, l’enfoncement de la nappe alluviale, le recalibrage du chenal, les 

curages drastiques, le bétonnage des rives et du lit, ainsi que la coupure des annexes 

hydrauliques, s’accompagnent la plupart du temps d’une baisse de diversité végétale. A cela 

s’ajoute les causes chimiques telles que l’hypertrophisation, notamment l’enrichissement en 

orthophosphates, en ammonium, ou en métaux lourds. La disparition de toute végétation 

macrophytique dérive alors des effets toxiques et de l’augmentation de la charge 

phytoplanctonique associée aux pollutions. L’envasement et les matières en suspension, 

contribuent aussi à la régression de cet habitat et de ses communautés. Les vases anoxiques 

empêchent notamment l’ancrage des macrophytes. 

 

Outre des travaux de réhabilitation sur l’Orge en région parisienne, le Cens et la 

Chézine en région nantaise, l’habitat 3260-6 est particulièrement délaissé du point de vue de 

sa gestion (Bensettiti et al., 2002). Des mesures de restauration s’avèrent donc nécessaires. 

Les Cahiers d’Habitats préconisent dans un premier temps des expérimentations 

complémentaires et des suivis d’opération pour mieux connaître et restaurer cet habitat. 

Encar t n°6 : Faciès d’écoulement 

Unité morphodynamique d’un cours d’eau, présentant une homogénéité longitudinale de la pente, de la 

surface de l’eau, et des distributions des hauteurs d’eau, des vitesses du courant, et de la granulométrie du 

substrat. La longueur d’un faciès peut varier d’une à quelques fois la largeur du lit mouillé. A titre 

d’exemple, on peut citer trois grands types de faciès contrastés : les mouilles (pente relativement faible, 

fortes hauteurs d’eau, faibles vitesses), les rapides (pente élevée, fortes vitesses du courant, substrat 

composé majoritairement de gros blocs) et les plats (pente moyenne, vitesses moyennes et uniformes, 

hauteurs d’eau plutôt faibles, profil en travers symétrique et régulier, granulométrie moyenne et homogène). 
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2. La chenalisation comme menace principale 
 

A l’heure actuelle et de par le monde, la chenalisation est reconnue comme la menace 

la plus importante qui pèse sur la diversité biologique et écologique des habitats aquatiques 

d’eaux courantes (Allan & Flecker, 1993, Rosemberg, Mccully & Pringle, 2000, Nakamura, 

Tockner & Amano, 2006). En effet, les cours d’eau et les zones ripariennes qui les bordent, 

sont des points chauds de biodiversité sévèrement modifiés par les aménagements de rivière et 

les altérations des régimes hydrologiques naturels (Naiman & Decamps, 1997, Nilsson & 

Berggren, 2000, Nilsson et al., 2005, Sabo et al., 2005). Dans le cadre de l’évaluation de l’état 

de conservation de l’habitat UE 3260, nous avons donc choisi de comparer des sites où 

l’habitat ne subit pas, ou très peu, d’ influences anthropiques (sites contrôles), à des sites 

impactés par des aménagements anthropiques type chenalisation (sites chenalisés). 

 

La chenalisation est une vaste notion qui englobe l’ensemble des « aménagements de 

rivière » à finalité hydraulique (Wasson et al., 1995). Elle fait référence aux interventions qui 

sont supposées augmenter le débit en modifiant le tracé, la géométrie en travers, la pente, et la 

rugosité d’une rivière. Les ouvrages longitudinaux et transversaux de stabilisation (ex : 

seuils), ainsi que les actions d’entretien du lit et de la végétation rivulaire (ex : curage, 

dragage), accompagnent généralement ces interventions pour limiter les processus érosifs 

induits par la chenalisation. 

Les aménagements de type chenalisation répondent à des problèmes liés à l’utilisation par 

l’homme de la plaine d’ inondation (ou lit majeur) et dépendent de l’ interaction entre les 

caractéristiques naturelles des cours d’eau et les activités humaines (ex : usages agricoles, 

urbanisation, utilisation de la force motrice de l’eau). Dans les cours d’eau de taille moyenne 

non navigables (entre 5 et 30 mètres de large), ces aménagements permettent le contrôle local 

des crues, de l’érosion des berges et du fond, l’assainissement des terres, la valorisation 

piscicole, les loisirs, l’ irrigation ou la lutte contre les pollutions. Ces usages multiples et 

parfois concurrents, se traduisent par une certaine modération des effets des aménagements. 

Toutefois, suite à des évènements catastrophiques (ex : crues de fréquence rare), les rivières 

sont aménagées dans l’urgence sans planification ni souci des conséquences écologiques sur 

l’ensemble de leur cours. De plus, comme la protection des riverains contre les inondations 

est l’un des objectifs principal et que la majeure partie des rivières se situent à proximité 

d’habitations, l’ensemble des zones aménagées finissent par être contiguës et la chenalisation 

du cours d’eau totale. 
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Il existe de nombreuses classifications (ou typologies) qui distinguent les différents 

types de chenalisation en fonction de leurs objectifs et impacts sur la diversité et la dynamique 

du milieu (Verneaux, Vergoin & Larinier, 1975, Cuinat, 1979, Allee, Giert & Mussot, 1981, 

CEMAGREF Grenoble, 1983, Brookes, 1985, Cacas et al., 1986, Brookes, 1988, Malavoi, 

1990). Toutes tiennent compte en partie des travaux de correction du lit, des ouvrages de 

stabilisation, et des actions d’entretien de la végétation des berges. La typologie de Brookes 

(1985) et son adaptation par Malavoi (1990) restent les plus précises et les plus fréquemment 

employées en Europe (cf. Figure 13). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 13 : Typologie des interventions humaines de chenalisation touchant le milieu physique d’eau courante. 

Selon Brookes (1985), Malavoi (1990) et Wasson et al. (1995). 

 

Parmi l’ensemble des types de chenalisation qui y sont proposées, nous nous sommes 

plus spécifiquement intéressés au recalibrage, à l’endiguement, et à la protection des berges 

par divers ouvrages transversaux (cf. Figure 14). Le recalibrage consiste généralement en la 

modification et l’uniformisation du tracé en plan et du profil longitudinal du chenal de la 

rivière. Le chenal est alors taillé en section trapézoïdale, ce qui augmente la capacité 

d’évacuation des débits de crue. L’endiguement concerne plutôt la modification, localisée ou 

étendue, des natures et hauteurs de berge afin d’éviter les débordements et de limiter les 

phénomènes d’érosion liés à l’ajustement dynamique des rivières. Finalement, les 

constructions destinées à la protection des berges sont réalisées au moyen de différentes 

techniques et matériaux avec des impacts écologiques divers et variés. Par conséquent, nous 
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avons uniquement tenu compte des techniques qui nécessitent l’addition d’ouvrages ou 

structures transverses dans le chenal telles que les ponts, seuils, ou épis. 

 

 

 

Figure 14 : Les types de chenalisation étudiés. 
 

Les rivières de plaine localisées dans les régions densément peuplées et à forte activité 

agricole subissent majoritairement les aménagements les plus drastiques. C’est pourquoi la 

région Ile-de-France et la partie nord du Loiret, nous ont semblé des sites d’étude adaptés à 

notre problématique. Les rivières qui s’y trouvent appartiennent au Bassin versant Seine-

Normandie et sont pour l’essentiel largement exploitées à des fins agricoles ou d’urbanisation 

(Agence de l©eau Seine-Normandie, 1995-1997). 

 

3. Sites d’étude 
 

3.1. Le Bassin versant Seine-Normandie 
 

Le Bassin versant Seine-Normandie fait partie des six bassins hydrographiques créés 

en France par la loi du 16 décembre 1964 (cf. Figure 15A). Il s’étend sur quatre zones : 

l’ouest, le nord, l’est et Paris (cf. Matériel et Méthodes des Chapitres II, IV et V), et déborde 

par ailleurs sur la Belgique, l’Oise y prenant sa source près de Chimay. D’une surface de 

97000 km², il couvre 8 régions administratives, 25 départements, et 9000 communes. Il est 

peuplé par 17 millions d’habitants (soit 30 % de la population français) et supporte 40 % des 

activités industrielles du pays. La Seine, longue de 780 km, constitue la pièce maîtresse de ce 
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réseau hydrographique. Viennent s’y jeter de nombreux affluents : la Marne (525 km), l’Oise 

et l’Aisne (420 km), l’Aube (248 km), l’Yonne (293 km), l’Eure et l’ Iton (225 km), l’Epte 

(117 km) et les rivières d’ Ile-de-France (Yerres, Essonne, Orge, Grand et Petit Morin). En 

Normandie, la Risle, l’Orne, la Vire, La Sée, la Dive, et la Touques représentent les 

principales rivières du bassin. 

 

 
Figure 15 : A) Localisation en France du Bassin versant Seine Normandie. B) Mode d’occupation des sols du 

Bassin versant Seine-Normandie amont. Le gradient amont aval de la Seine et les quatre rivières d’étude y sont 

représentées. �  Agence de l’Eau Seine-Normandie (1995-1997). 

 

Notre étude porte plus spécifiquement sur les rivières situées dans le Bassin Seine-

Normandie amont, c©est-à-dire la partie drainée par la Seine et ses affluents depuis sa source 

jusqu’au sud-est de la région Ile-de-France. Cette zone de 31000 km² représente 40 % du 

bassin total de la Seine. Elle appartient à la zone biogéographique atlantique et comprend 4 

régions administratives et 11 départements. Le mode d©occupation des sols (cf. Figure 15B) 

fait ressortir un gradient amont aval des risques d©altération chimique de la qualité des cours 

d©eau. Les zones d’habitation et l©activité industrielle sont regroupées près des grands axes 
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hydrographiques. Le reste du territoire, essentiellement rural, est constitué de terres agricoles 

et de forêts. D©une manière générale, le bassin Seine amont présente un patrimoine naturel 

remarquable et des ressources en eau importantes, qu’ il convient de préserver. 

 

Sous les conseils des agents de la Direction Régionale de l’Environnement (DIREN) 

d’ Ile-de-France et de la Fédération de Pêche du Loiret, quatre rivières du Bassin Seine-

Normandie amont ont spécialement attiré notre attention : l’Ecole, le Lunain, le Betz et la 

Cléry (cf. Figure 15B et Matériels et Méthodes des Chapitres II, IV et V). L’avantage de ces 

rivières est que l’habitat UE 3260 y est bien représenté. De plus, elles possèdent des 

conditions géomorphologiques similaires (ex : faible altitude, substrat calcaire), un mode 

d’occupation des sols dominé par des espaces boisés et agricoles, et des portions chenalisées 

ou non. 

 

3.2. Les r ivières d’étude 
 

Les quatre rivières se ressemblent quant à leur gabarit (ex : longueur, ordre de 

drainage) et à leur régime hydrologique (cf. Tableau 1). Ces cours d’eau accueillent du reste 

des populations piscicoles proches et diversifiées où l’on peut par exemple observer le Chabot 

(Cottus gobio) ou la Loche de rivière (Cobitis taenia). De même, les études préalables de 

l’Agence de l’Eau Seine-Normandie et des DIREN Ile-de-France et Centre (cf. Annexe 1), 

n’y ont pas relevé de dégradations chimiques majeures, mise à part une concentration élevée 

en nitrates comme c’est le cas pour de nombreuses rivières françaises. La qualité de l’eau en 

termes de matières organiques et oxydables, particules en suspension, matières azotées et 

phosphorées, et chlorophylle a, est par conséquent relativement bonne (cf. Tableau 1). Elle est 

d’ailleurs comparable pour l’Ecole, le Lunain, le Betz et la Cléry (Agence de l©eau Seine-

Normandie, 1995-1997), ce qui permettra par la suite de limiter les causes multiples de 

dégradation de l’habitat UE 3260 et de se cantonner à la chenalisation. 
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Tableau 1 : Caractéristiques des quatre rivières d’étude. 

 Ecole Lunain Betz Cléry 

Source (Altitude en 
mètres) 

Vaudoué (68) Egriselles-le-
Bocage (180) 

Domats (139) Saint-Loup-
d’Ordon (151) 

Longueur (km) 26.5 51.5 34.5 43 

Dépar tements traversés 
Seine et Marne 

(77) 
Essonne (91) 

Yonne (89) 
Seine et Marne 

(77) 

Yonne (89) 
Loiret (45) 

Seine et Marne 
(77) 

Yonne (89) 
Loiret (45) 

Se jette dans Seine Loing Loing Loing 
Ordre de drainage = 
Rang de Strahler  

1-2 2-3 2-3 2-3 

Débit annuel moyen 
(m3/s) 

0.507 0.709 0.653 1.45 

Régime Pluvial Pluvial Pluvial Pluvial 
Catégor ie Piscicole 1 1 1 1 
Oxygène (mg/l) 6 6 6 6 
Par ticules en suspension 
(MES, mg/L) 

25 25 25 25 

Nitrates (NO3 mg/L) 20-50 50 50 50 
Phosphates (PO4 mg/L) 0.5 0.5 0.5 0.5 
Chlorophylle a (µg/L) 60 60 60 60 
 

Concernant le contexte géographique et l’historique de chenalisation, les quatre 

rivières sont aménagées par des ouvrages de petites dimensions qui servent à l’utilisation 

courante des rivières en milieu rural (ex : moulins, lavoirs, ponts, ou éventuellement fixation 

du cours d’eau). Ces aménagements sont beaucoup moins importants que ceux des grands 

fleuves tels que la rectification, le bétonnage du lit, les barrages, le passage de large de 

tressage à un chenal unique… 

L’Ecole, plus spécifiquement, traverse de nombreuses villes et zones de culture (cf. Annexe 

2). La majeure partie de son linéaire prend place dans un lit suspendu aménagé au XIIème 

siècle pour alimenter une série de minoteries. Le lit naturel est entièrement recalibré et a 

pratiquement disparu. Associés aux moulins dont les activités ont aujourd’hui cessé, de 

nombreux barrages, avec seuils et vannages, segmentent le cours d’eau (Syndicat 

Intercommunal de la Rivière Ecole, 2005). 

Le Lunain, le Betz et la Cléry appartiennent quant à elles à la Vallée du Loing où les milieux 

naturels sont variés et caractérisés par la présence de bras morts, prairies humides, et 

boisements inondables (cf. Annexe 2). Ces trois rivières sont principalement menacées par 

l’artificialisation des berges (endiguement), le curage, le recalibrage et les ouvrages multiples 

type ponts, seuils, ou moulins (cf. banque de données des milieux aquatiques et poissons du 

Conseil Supérieur de la pêche, BDMAP, http://www.image.eaufrance.fr, rubrique poissons > 

cours d’eau). La plupart des aménagements anthropiques datent des années 80, et les 
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interventions actuelles constituent juste en un entretien régulier de la végétation des berges. 

Les prélèvements d’eau de surface ou de la nappe phréatique pour l’ irrigation y sont 

néanmoins fréquents. Le Conseil Supérieur de la Pêche (CSP) et la Fédération départementale 

de la pêche et de la protection des milieux aquatiques ont déjà engagé des actions de 

restauration des milieux aquatiques sur ces trois cours d’eau. 

 

4. Les échelles spatiales et communautés étudiées 
 

4.1. Les échelles spatiales 
 

Comme nous avons vu en introduction (cf. Introduction § 4.2), les rivières sont 

caractérisées par une hiérarchie d’échelles spatiales, qui montrent des degrés de sensibilité et 

des temps de réponses différents aux influences extérieures. Afin de limiter la variabilité 

naturelle due au gradient longitudinal des rivières et pour limiter le coût temporel passé sur le 

terrain, nous avons choisi de travailler depuis le segment de rivière jusqu’au microhabitat (cf. 

classification fonctionnelle de Frissell et al., 1986, Figure 9). 

 

A l’échelle du segment de rivière, les conditions environnementales de l’habitat sont 

relativement stables. Les communautés biologiques s’organisent en fonction de l’ensemble 

des caractéristiques de la région (ex : climat, topographie, altitude), ainsi qu’en fonction des 

patterns géomorphologiques et d’utilisation du paysage (Maddock, 1999). L’hydrologie, la 

température, et la chimie de l’eau, y sont généralement homogènes. Nous avons donc défini 

sur chaque rivière des segments d’étude d’une longueur de 5-6 km, comparables en termes de 

morphologie du lit, de dénivelé (faible), et d’ordre de drainage (Rang de Strahler = 2). 

 

Au sein de ces segments, et dans un souci de répétitions, nous avons positionnés 17 

stations (6 stations de référence, ou contrôles, et 11 stations chenalisées) en fonction de 

l’absence ou présence d’aménagements anthropiques de type chenalisation. Ces stations se 

ressemblent quant à leur séquence en faciès d’écoulement rapides et lents (cf. Pool/Riffle 

system, Frissell et al., 1986), tracé en plan, largeur et dynamique fluviale, et sont sensibles 

aux variations locales de pente, de substrat, et à l’anthropisation du lit par de petits 

aménagements (ex : seuils, enrochement locaux), ou par l’entretien de la végétation rivulaire. 

Une station correspond plus concrètement à une portion de rivière de 100 mètres de long, soit 
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environ 10-12 fois la largeur du lit mouillé (A.F.N.O.R., 1992, Haury et al., 2006), sur 

laquelle se distingue une séquence en faciès d’écoulement rapides (riffles) et lents (pools) 

(Frissell et al., 1986, Malavoi & Souchon, 2002). 

La rivière d’appartenance, le code station, la situation contrôle ou chenalisée, et le type de 

chenalisation des 17 stations, sont présentés dans le Tableau 2 ci-dessous ainsi que dans le 

Tableau 1 du Chapitre IV. Les segments de rivières et la position des stations sont 

cartographiés dans l’Annexe 2. Il est à souligner qu’ il a été impossible de trouver des stations 

contrôles dans le segment d’étude du Lunain. Les stations les moins aménagées sont celles 

présentées dans le Tableau 2 avec un seul type de chenalisation. Par la suite, nous 

regrouperons les stations en fonction de la chenalisation en considérant que l’effet rivière est 

relativement négligeable car par ailleurs leurs conditions géomorphologiques et physico-

chimiques sont très proches. Cela sera tout de même vérifié dans les chapitres IV et V. 

 

Tableau 2 : Les 17 stations sélectionnées. Le code station comprend les deux premières lettres de la rivière suivi 

d’un numéro qui correspond à la position de la station par rapport aux autres stations dans le gradient amont aval 

d’une même rivière. Par exemple : 1 = station la plus en amont, 5 = station la plus en aval. Comme les stations 

sont potentiellement aménagées par plusieurs types de chenalisation simultanément, nous avons aussi établi un 

code (en adéquation avec le Chapitre IV) avec : C = Contrôle  = no channelization structure, R = Resectioning = 

Recalibrage, E = Embanking = Endiguement, S = man-made Structures = Structures de protection des berges (cf. 

Chapitre I § 2). Exemple : RS = station recalibrée et présentant des structures de protection des berges. 

Stations Code Rivière Situation Type de 
chenalisation 

Oncy EC1 Ecole Chenalisée S 
Milly-la-Forêt EC2 Ecole Chenalisée RES 
Coudret EC3 Ecole Contrôle C 
Noues EC4 Ecole Contrôle C 
Garenne EC5 Ecole Chenalisée RES 
Nonville LU1 Lunain Chenalisée E 
Luat LU2 Lunain Chenalisée E 
Villeron LU3 Lunain Chenalisée RES 
Gratereau LU4 Lunain Chenalisée R 
Brandard BE1 Betz Chenalisée RS 
Jeandr illonner ie BE2 Betz Chenalisée S 
Dordives BE3 Betz Contrôle C 
Chanteraine CL1 Cléry Contrôle C 
Boyard CL2 Cléry Contrôle C 
Gr iselles CL3 Cléry Contrôle C 
Ferr ière D32 CL4 Cléry Chenalisée ES 
Ferr ières Ville CL5 Cléry Chenalisée RES 
 

Nous avons ensuite travaillé à une échelle plus fine, celle du macrohabitat, appelé plus 

fréquemment mésohabitat (Beisel et al., 1998a), ou faciès d’écoulement (Kershner et al., 

1992, Malavoi & Souchon, 2002). Dans la littérature, cette échelle a reçu moins d’attention 
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que les autres malgré l’ importance des macrohabitats dans la structuration des systèmes de 

rivière (Brierley, 1996). Les différents auteurs élaborent d’ailleurs leur propre classification 

(ex: Bisson, Sullivan & Nielsen, 1988, Malavoi, 1989, Kershner & Snider, 1992, Malavoi & 

Souchon, 2002). Bisson et al. (1982), par exemple, ont réalisé une typologie des 

macrohabitats sur la base des caractéristiques hydrologiques et géomorphologiques et de la 

distribution des populations piscicoles. Malavoi (1989) et Malavoi & Souchon (2002) ont par 

la suite construit une clef de détermination simple et pratique des différents faciès en tenant 

compte de la profondeur de l’eau, de la vitesse de courant, et de la morphologie des berges 

(cf. Figure 16). Deux niveaux de classification sont proposés dans cette clef : un premier 

niveau basé sur les profondeurs et vitesses de courant moyennes, un deuxième niveau qui 

affine le précédent en ajoutant des critères sur le profil en travers et en long. Un troisième 

niveau non inclus dans la clef tient compte de la granulométrie du substrat. 

Pour des raisons de simplicité, nous avons choisi de découper nos stations en deux types de 

faciès d’écoulement, ou macrohabitats, selon le premier niveau en accord avec la séquence en 

radiers et mouilles de Frissell et al. (Pool/Riffle sequence, 1986) : les faciès rapides (ou 

radiers) et les faciès lents (ou mouilles). Ce choix a été conforté par l’usage fréquent et 

interdisciplinaire de ces deux macrohabitats, employés aussi bien en géomorphologie 

(Richards et al., 1997) qu’en écologie (ex: Scullion et al., 1982, Glova & Duncan, 1985). 

Nous nous sommes ensuite inspirés des travaux de Malavoi & Souchon (2002) et de Giorgi et 

al. (2005) pour différencier sur le terrain les faciès rapides de profondeur inférieure à 0.30 m 

et de vitesse de courant supérieure à 0.40 m/s, des faciès lents de profondeur supérieure à 0.25 

m et de vitesse de courant inférieure à 0.20 m/s. 

 

Pour finir, l’échelle la plus fine que nous avons utilisée, est celle du microhabitat. 

D’après Bovee (1982), le microhabitat tient compte de la distribution des caractéristiques 

hydrauliques et structurales constituant l’espace de vie exact des organismes. La structure 

granulométrique du substrat, la vitesse du courant et la profondeur de l’eau sur de petites 

surfaces, l’accumulation de la litière et de branches mortes, sont les paramètres déterminants à 

cette échelle. La granulométrie et le recouvrement des différents substrats permettent 

aisément de différencier les microhabitats, organisés en une mosaïque de patchs de taille 

relativement variable (Petts & Amoros, 1996). La granulométrie apporte ainsi une information 

importante tant pour les aspects morphodynamiques (rugosité du lit, transport solide) que 

biologiques (notion d’habitat, de refuge et d’abri hydraulique). Cela explique pourquoi le 
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microhabitat est une échelle particulièrement adaptée à l’étude des communautés de 

macroinvertébrés benthiques. 

Les types de substrat de rivière sont très diversifiés au sein des faciès rapides et lents. De 

même, la composition en type de substrat par faciès varie fortement au cours du temps en 

fonction du débit et des fluctuations saisonnières des caractéristiques environnementales 

comme la lumière ou la température (Thomson et al., 2001). Il est alors plus facile de regarder 

les microhabitats au sein d’unités hydrauliques qui associent un couple substrat dominant –

vitesse de courant (cf. Figure 17). 

 

 
Figure 16 : Clef de détermination des faciès d’écoulement. Selon Malavoi & Souchon (2002). 
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Figure 17 : Représentation schématique des relations entre faciès (unité géomorphologique), unité hydraulique, 

et microhabitat. Selon Thomson et al. (2001). 

 

La composition en substrat reste néanmoins le paramètre de première considération puisque la 

taille et stabilité des particules déterminent la composition et la distribution des communautés 

biologiques telles que les macroinvertébrés benthiques et les plantes aquatiques. Nous avons 

dès lors catégorisé les substrats dominants en fonction de leur nature minérale ou organique et 

de la taille des particules pour les substrats sédimentaires (Table 3 et Table 1 des Chapitres IV 

et V). 

Tableau 3 : Substrats dominants dans les stations d’étude. Les classes de taille de particules ont été adaptées en 

fonction de l’échelle granulométrique de Malavoi & Souchon (1989). 

Types de substrat Codes Ar ticles Nature Taille des particules (mm) 
Végétation aquatique Ve Organique  
Litière et débris végétaux Od Organique  
Substrats artificiels (ex : béton) As Minérale  
Blocs Co Minérale 256-1024 
Galets et graviers Pg Minérale 8-256 
Sable Sa Minérale 0.5-8 
Vase et limons Sil Minérale 0.0039-0.5 
Terre Ts Minérale  
 

4.2. Les communautés 
 

Pour évaluer l’ impact biologique de la chenalisation sur l’état de conservation de 

l’habitat UE 3260, nous avons sélectionné trois communautés biologiques reliées aux trois 

échelles spatiales proposées dans le paragraphe précédent : les oiseaux, les plantes aquatiques 

ou macrophytes, et les macroinvertébrés benthiques. 
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Les communautés ornithologiques qui peuplent les forêts des bords des rivières (ou 

ripisylve) se caractérisent par une importante richesse taxonomique avec des associations de 

taxons aux exigences très différentes (Naiman & Decamps, 1997, Godreau et al., 1999). Trois 

ensembles écologiques ou guildes s’y côtoient : les oiseaux forestiers, les oiseaux de lisière, et 

les oiseaux « aquatiques » (Frochot et al., 2003). Les oiseaux sont particulièrement utiles dans 

les études d’ impact car ils réagissent rapidement aux changements environnementaux, ils 

colonisent tous les types d’habitats même ceux qui sont artificialisés, ils se déplacent sur de 

longues distances et reflètent des tendances aux grandes échelles spatiales (Blondel, 1975). 

 

Concernant les communautés végétales, les macrophytes aquatiques désignent les 

grands végétaux aquatiques (bryophytes, ptéridophytes et spermatophytes) et les algues 

filamenteuses visibles, et le plus souvent identifiables à l’œil nu (sensu Holmes, 1977). En 

fonction de leur degré de dépendance à l’eau, il faut distinguer :  

- les macrophytes réellement aquatiques ou hydrophytes (algues, bryophytes 

aquatiques, hydrophytes vasculaires),  

- les végétaux amphibies ou amphiphytes différenciant des formes aquatiques ou 

des accommodats terrestres selon la profondeur de l’eau, 

- les végétaux de marais qui poussent « les pieds dans l’eau » ou hélophytes. 

Les macrophytes sont utiles dans l’étude des habitats aquatiques car : ils constituent des 

descripteurs du fonctionnement hydrologique (Robach, Eglin & Carbiener, 1991), ils intègrent 

les conditions physico-chimiques de la colonne d’eau et indiquent d’éventuelles 

eutrophisation et/ou acidification des cours d’eau, ils déterminent des habitats fonctionnels et 

donnent ainsi une idée de la biodiversité taxonomique et/ou fonctionnelle de ces habitats 

(Holmes, 1983). 

 

Finalement, les macroinvertébrés benthiques sont des organismes vivants sur le 

substrat du fond des habitats aquatiques pour au moins une part de leur cycle de vie 

(Rosenberg & Resh, 1993). Pour de multiples raisons, ils sont considérés comme de très bons 

indicateurs biologiques des habitats aquatiques (Lazaridou-Dimitriadou, 2002) car : ils sont 

relativement sédentaires et ne peuvent échapper aux changements environnementaux (Cook, 

1976), le nombre de taxons est très élevé et la probabilité que quelques taxons réagissent est 

très forte (De Pauw & Vanhooren, 1983, Mason, 1991), leur durée de vie est suffisamment 
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longue pour fournir un enregistrement intégré de la qualité environnementale (Metcalfe, 

1989), et ils colonisent potentiellement tous les types d’habitats. 

 

Ces communautés ont donc de nombreuses propriétés intéressantes en tant 

qu’ indicateurs biologiques des conditions de l’habitat. Elles sont toutes les trois sensibles aux 

effets directs des pressions anthropiques sur la structure de leur habitat, ou aux effets indirects 

qui modifient les interactions environnementales et biologiques entre échelles spatiales. De 

plus, elles ont déjà fait leurs preuves dans des études portant sur les changements d’utilisation 

du paysage et de dégradation hydromorphologique des rivières (Manel, Buckton & Ormerod, 

2000, Statzner, Bis & Usseglio-Polatera, 2001, Passauer et al., 2002), ces impacts pouvant 

être observés dans notre cas en présence de chenalisation. 

D’autres communautés auraient certainement pu convenir, notamment les poissons. 

Mais le choix s’est basé également sur un certain nombre de critères pratiques que sont : le 

coût du monitoring en termes de temps et de matériel, la facilité d’observation et 

d’ identification pour un observateur non spécialiste, l’existence de protocoles standardisés 

directement utilisables et adaptables. De même, un certain nombre d’ indices biologiques 

reliés à ces communautés ont été développés ou sont en cours de développement au niveau 

national et international (ex: Lenat, 1988, Croonquist & Brooks, 1991, A.F.N.O.R., 1992, 

Holmes et al., 1999, Schneider, Krumpholz & Melzer, 2000, Bryce, Hughes & Kaufmann, 

2002, Haury et al., 2006, Julliard et al., 2006). Nous avons alors testé la réponse de certains 

d’entre eux face à la chenalisation. 

 

Nous allons maintenant présenter les caractéristiques mésologiques, biologiques, et les 

protocoles utilisables par un observateur non spécialiste, et ultérieurement par des 

gestionnaires, pour évaluer l’ impact de la chenalisation sur l’habitat UE 3260. 

 

5. Acquisition des données mésologiques, floristiques et faunistiques 
 

5.1. Caractér isation des stations d’étude 
 

Les fonds de carte IGN des régions Ile-de-France et Centre, et nombreuses 

prospections de terrain, ont permis de sélectionner les 17 stations en fonction de la présence 

ou non de chenalisation. 
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Une station est premièrement positionnée et mesurée à l’aide d’une corde de 100 

mètres de long. Des repères visuels sont ensuite placés aux deux extrémités. Une cartographie 

détaillée de la station permet alors de repérer les différents faciès d’écoulement ainsi que les 

principaux substrats et herbiers de végétation aquatique (cf. Figure 18). 

 

 
Figure 18 : Cartographie de la station Oncy (EC1, cf. Tableau 4 ci-après). 

 

Sur le schéma, les obstacles éventuels en travers du lit de la rivière, la végétation 

terrestre remarquable telle que la présence de certains gros arbres sur les berges, les accès à la 

rivière ainsi que tout aménagement anthropique (pont, lavoir, seuils…) sont notés. Les faciès 

d’écoulement issus de la typologie de Malavoi & Souchon (2002, cf. Figure 16) sont 

clairement délimités ; il est possible de mesurer leur longueur et de calculer leur recouvrement 

sur la station. Par exemple, sur la Figure 18, nous voyons que la station Oncy est composée de 

trois faciès depuis l’amont vers l’aval : un plat lentique (28 m), un plat courant (37 m), et un 

N 
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autre plat lentique (35 m). Cette station se divise donc en 63 m (63 %) de faciès lents et 37 m 

(37 %) de faciès rapides. Nous avons fait de même pour les 17 stations (cf. Tableau 4). 

 
Tableau 4 : Séquence en faciès rapides et en faciès lents des 17 stations d’étude. 

Station Types de 
faciès 

Longeur  
(m) 

Faciès 
rapides 

(%) 

Faciès 
lents 
(%) 

Station Types de 
faciès 

Longeur  
(m) 

Faciès 
rapides 

(%) 

Faciès 
lents 
(%) 

Plat lentique 28 Plat lentique 10 
Plat courant 37 Rapide 50 EC1 
Plat lentique 28 

37 63 BE2 
Mouille 40 

50 50 

Plat lentique 40 Plat courant 45 
Plat courant 40 Mouille 22 EC2 
Plat lentique 20 

40 60 BE3 
Plat courant 33 

80 20 

Plat lentique 72 Plat lentique 45 
Rapide 13 Plat courant 13 EC3 

Plat lentique 15 
13 87 

Mouille 20 

Plat lentique 18 

CL1 

Radier 22 

35 65 

EC4 
Plat courant 82 

82 18 
Radier 32 

Plat lentique 50 Plat lentique 15 
Rapide 35 Rapide 5 EC5 

Plat lentique 15 
35 65 

Chenal lentique 18 

Plat courant 15 

CL2 

Plat courant 30 

67 33 

Plat lentique 25 Plat courant 13 
Plat courant 15 Radier 14 

LU1 

Plat lentique 45 

30 70 

Plat lentique 18 
Plat lentique 72 Radier 17 

Mouille 22 Fosse 24 LU2 
Plat lentique 6 

0 100 

CL3 

Radier 14 

59 41 

Radier 25 Plat courant 50 
LU3 

Plat lentique 75 
25 75 CL4 

Chenal lentique 50 
50 50 

LU4 Plat lentique 100 0 100 Plat lentique 10 
Plat lentique 66 Plat courant 45 

Rapide 14 Plat lentique 20 BE1 
Chenal lentique 20 

86 14 
CL5 

Plat courant 25 

70 30 

 

En complément, nous avons utilisé un indice, l’ indice QBR (du Catalan : “Qualitat del 

Bosc de Ribera”) de Munné et al. (2003), renseignant sommairement les conditions de 

l’habitat riparien qui longe les stations, et la géomorphologie du chenal dans ces stations. Cet 

indice nous permet de regarder les modifications de la ripisylve, ou végétation riparienne, 

liées à la chenalisation et l’altération globale de la station. Il évalue en effet la qualité de la 

structure, composition et connectivité de la ripisylve, ainsi que le degré d’altération du cours 

d’eau en fonction de la présence d’aménagements anthropiques, sur des stations de 100 m de 

long et 50 m de large. La partie terrain offre l’avantage d’être rapide (10-20 minutes) et 

relativement simple. L’ indice se présente sous la forme d’un score allant de 0 à 100 dont les 
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critères d’évaluation et la notation sont renseignés sur la fiche de relevés de terrain (cf. 

Annexe 3). 

L’objectif principal dans notre cas est de vérifier si, à l’échelle de la station et de l’habitat 

riparien, les stations contrôles se distinguent des stations chenalisées. Les deux graphiques de 

la Figure 19 résument les notes obtenues par station et par type de chenalisation. 

 

 
Figure 19 : Score de l’ Indice QBR calculé A) par station, et B) par type de chenalisation. Les barres bleues 

correspondent aux stations contrôles et les barres rouges aux stations chenalisées. Les codes des stations et des 

types de chenalisation sont issus du Tableau 2. 

 

Sur le graphique de la Figure 19A, le score QBR est globalement supérieur dans les stations 

contrôles sauf pour les stations LU4, LU2, EC1 et BE2 qui ne comportent qu’un seul type de 

chenalisation. Dans ces stations, les aménagements anthropiques sont moins lourds et ne 

s’accompagnent pas de modifications majeures de l’habitat riparien. Notamment dans la 

station LU4, la ripisylve est très développée, ce qui lui confère un score QBR supérieur aux 

stations contrôles. L’ influence de la ripisylve dans l’ indice tamponne donc en partie les effets 

liés aux altérations du chenal. En regardant la note moyenne par type de chenalisation (cf. 

Figure 19B), les stations contrôles sont néanmoins de meilleure qualité quant à leur habitat 

riparien et géomorphologie du chenal. Comme nous ne travaillerons pas par station mais par 

type de chenalisation ou en termes de chenalisation globale, nous pouvons considérer que les 

stations contrôles (QBR Stations Contrôles = 72.50) sont des références acceptables en comparaison 

aux stations chenalisées (QBR Stations Chenalisées = 38.18), bien que la différence entre les deux 

scores ne soit pas significative pour les raisons que nous venons d’évoquer (t15 = 1.71, P = 

0.11). 
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La clef de détermination de Julliard et Jiguet (2002, 2003, cf. Annexe 4) nous a permis 

en complément d’ identifier les deux types d’habitats dominants en contact direct avec les 

stations et l’habitat UE 3260. Après estimation de leur recouvrement, ils sont ordonnés en 

habitat principal et habitat secondaire. Ce relevé permet de caractériser le paysage 

environnant les stations contrôles et chenalisées afin de montrer si la chenalisation 

s’accompagne de changements de composition en termes de types d’habitats et d’une 

destruction de rives. 

 

La phase de terrain QBR et types d’habitats a eu lieu une fois au printemps 2006. 

Outre les caractéristiques physiques et chimiques que nous allons présenter dans le 

paragraphe suivant, la station est donc caractérisée par des caractéristiques environnementales 

paysagères que sont : la structure, la composition et la connectivité de la ripisylve, ainsi que 

les types d’habitats adjacents à la station. En conséquence, les relevés environnementaux 

portent à la fois sur l’ensemble chenal + habitat riparien, que nous désignerons sous le terme 

de plaine d’ inondation, même si la plaine d’ inondation n’est pas réellement existante sur les 

rivières étudiées. 

 

5.2. Caractér istiques Physiques et Chimiques 
 

Le terme « caractéristique » désigne tous les attributs environnementaux et 

biologiques que nous avons mesurés. Nous aurions pu parler également de facteurs, variables, 

ou paramètres. Mais ce terme est facile d’emploi dans notre problématique car il permet de 

« caractériser » les différents compartiments paysagers, physiques, chimiques et biologiques 

de l’habitat UE 3260. 

 

Les caractéristiques physiques que sont la largeur de la rivière, la profondeur de l’eau, 

la vitesse de courant, l’éclairement, et la composition en substrat (cf. Table 1 Chapitre IV et 

V, cette liste est non exhaustive), ont été mesurées par type de faciès au cours de 6 saisons de 

terrain : printemps, été, et automne 2006 et 2007. Dans chaque faciès et à chaque saison de 

terrain, nous avons mesuré une fois la largeur à l’aide d’un double-décamètre, puis nous 

avons répété 10 mesures aléatoires de profondeur à l’aide d’une perche graduée, et 5 mesures 

aléatoires de vitesse de courant à l’aide d’un micromoulinet. L’éclairement, ou plutôt la 
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surface éclairée, c’est à dire non ombragée par les arbres de la ripisylve, a été estimée 

visuellement et la surface des différents substrats a été mesurée dans chaque faciès. 

 

A chaque saison de terrain, nous avons alors calculé trois valeurs pour chacune de ces 

caractéristiques : une valeur moyenne à l’échelle de la station, une valeur moyenne de faciès 

rapide, et une valeur moyenne de faciès lent. 

La valeur de la station pour la largeur, profondeur, et vitesse, correspond à la moyenne de 

toutes les mesures obtenues dans les différents types de faciès. La valeur de faciès rapides 

correspond à la moyenne de toutes les mesures obtenues dans les différents types de faciès 

rapides de la station. La valeur de faciès lents correspond à la moyenne de toutes les mesures 

obtenues dans les différents types de faciès lents de la station. 

Quant à l’éclairement et à la composition en substrat, il a suffit d’additionner les surfaces de 

recouvrement estimées ou mesurées :  

- dans tous les types de faciès pour avoir la surface de recouvrement totale de la station, 

- dans tous les types de faciès rapides pour avoir la surface de recouvrement totale de 

faciès rapide, 

- et dans tous les types de faciès lents pour avoir la surface de recouvrement totale de 

faciès lents.  

Les valeurs d’éclairement et de composition en substrat ont ensuite été transformées en 

pourcentages de recouvrement, après pondération par la longueur de la station (100m), la 

longueur de l’ensemble des faciès rapides, ou la longueur de l’ensemble des faciès lents. 

Si nous reprenons l’exemple de la station Oncy, la valeur moyenne de chaque caractéristique 

physique à l’échelle de la station correspond à l’ensemble des valeurs mesurées dans le plat 

courant et les deux plat lentiques, alors que la valeur moyenne de faciès rapide correspond à la 

moyenne des mesures réalisées dans le plat courant, et la valeur moyenne de faciès lent à la 

moyenne des mesures des deux plants lentiques. 

 

Concernant les caractéristiques chimiques, deux types de relevés ont été réalisés : 

1) des mesures in situ dans les différents types de faciès au printemps, en été, et à 

l’automne 2006 (en même temps que les caractéristiques physiques). Un 

conductimètre et un oxymètre (Dissolved Oxygen Pocket Meter, Oxi315i/SET, 

WTW; Multi-channel analysers, Consort C533) ont permis de mesurer la 

conductivité, la concentration en oxygène dissous, et la température de l’eau. 
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2) des prélèvements de 50 mL d’eau tous les mois de mai 2006 à avril 2007. Les 

échantillons ont été conservés dans une glaciaire, puis analysés en laboratoire 

grâce à des kits chimiques (Reagent case, Visicolor ECO Analysenkoffer, 

Macherey-Nagel), dans un délai de moins de 24h afin d’éviter tout changement 

important de composition chimique. Ces analyses ont porté sur : le pH, la 

concentration en nitrates, nitrites, ammonium, phosphates, carbonates (dureté 

carbonatée) et magnésium (dureté totale – dureté carbonatée). 

 

A chaque saison de terrain (printemps, été, automne 2006), nous avons alors calculé la 

valeur moyenne par station pour chaque caractéristique chimique. Les variations de 

conductivité, température et oxygène, ont été trop faibles entre types de faciès, probablement 

en raison d’un manque de précision relatif aux appareils utilisés. Pour les mesures prélevées 

tous les mois, nous avons calculé la moyenne de printemps sur Mai-Juin 2006, d’été sur 

Juillet-Août 2006, et d’automne sur Septembre-Octobre 2006, ces périodes correspondant aux 

relevés physiques et biologiques. 

 

5.3. Communautés biologiques 
 

5.3.1. Les oiseaux 
 

Le monitoring des communautés ornithologiques se base sur le protocole de Suivi 

Temporel des Oiseaux Communs par Echantillonnage Ponctuel Simple (STOC EPS, Jiguet & 

Julliard, 2003). Nous avons adapté le protocole à l’habitat de rivière et réalisé des EPS, ou 

point contact, dans nos stations de 100 m de long. Nous avons également ajouté des EPS entre 

les stations, ainsi qu’à l’amont de la station la plus amont et à l’aval de la station la plus avale, 

ces EPS étant distants d’au moins 300 m, afin d’obtenir une image globale et homogène sur 

les segments de rivière étudiés. 

Un EPS est un dénombrement de l’avifaune en un point où un observateur reste stationnaire 

pendant 5 minutes exactement. Il note tous les oiseaux qu’ il entend ou voit, posés ou en vol, 

pendant cette durée. Les espèces sont identifiées, et le nombre d’ individus différents par 

espèce est comptabilisé. Il appartient à l’observateur de juger si deux contacts sont à attribuer 

au même individu ou à deux individus différents. Les jumelles servent à identifier un oiseau 

détecté préalablement, mais pas à rechercher des oiseaux distants. La distance des contacts à 
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l’observateur est alors notée selon trois catégories (moins de 25 mètres, entre 25 et 100 

mètres, plus de 100 mètres) (cf. figure 20). 

Chaque EPS est effectué deux fois en période de nidification. De bonnes conditions 

météorologiques d’observation sont requises. Le premier passage a lieu en début de saison de 

reproduction (du 1er avril au 8 mai) pour recenser les nicheurs précoces, le second a lieu entre 

le 9 mai et le 15 juin pour les nicheurs tardifs (notamment les migrateurs transsahariens). Les 

deux passages s’effectuent avec un intervalle de 4 à 6 semaines. Les EPS sont réalisés entre 1 

et 4 heures après le lever du soleil pour éviter le chorus matinal (début vers 6 ou 7 heures du 

matin, fin avant 10 heures). 

 
Figure 20 : Représentation d’un point d’écoute pour noter les contacts STOC EPS. 

 

Nous avons ainsi regroupé les EPS pour chaque rivière le même jour, début mai pour 

le premier passage et début juin pour le deuxième passage, en 2006 et en 2007. La fiche de 

terrain est présentée en Annexe 5. 

 

5.3.2. Les macrophytes 
 

Le monitoring de la végétation aquatique est décomposé en cinq parties : protocole de 

l’ Indice Biologique Macrophytique de Rivière (IBMR), transect, quadrat, relevé 

25 m 

100 m 
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phytosociologique, et patch. Les différents relevés permettent l’étude détaillée de la structure 

de la végétation et de son évolution temporelle puisque trois campagnes par an, en 2006 et 

2007, ont été réalisées : printemps (mai-juin), été (juillet-août), automne (septembre-octobre). 

Les données principalement exploitées dans les chapitres suivants sont issues du protocole 

IBMR, mais les protocoles spécifiques aux quatre autres types de relevés ont permis de 

vérifier l’ indentification des taxons, d’ajouter des taxons éventuellement oubliés, et de mieux 

estimer le recouvrement des taxons. A titre indicatif, pour l’ensemble des protocoles de 

végétation, le temps passé sur une station varie d’une journée à une journée et demie. 

 

5.3.2.1. IBMR 
 

Le protocole IBMR repose sur la méthode proposée par Haury et al. (Haury, 1996, 

2002) ; il fait l’objet d’une norme AFNOR depuis 2003 (norme AFNOR NF 90-395, 

A.F.N.O.R., 2003). Il convient de bien dissocier le protocole d’acquisition des données 

macrophytiques en rivière du calcul de l’ indice IBMR. Ce protocole d’échantillonnage se veut 

complet de façon à permettre le calcul de divers indices comme l’ IBMR, mais aussi 

d’apporter d’autres informations puisque il fournit une estimation globale des recouvrements 

des différents taxons présents dans une station d’étude. C’est dans ce but que nous l’avons 

utilisé. La feuille de terrain et la feuille d’aide à la saisie (cf. Annexe 6) sont téléchargeables 

sur le site Internet du Cemagref de Bordeaux : 

http://www.bordeaux.cemagref.fr/public/rebx/dynaq/ibmr/pages_site/ibmr_tableau.htm. 

 

Ce protocole nécessite au préalable la réalisation d’une cartographie de la station 

d’étude (cf. Chapitre I § 5.1.). Ensuite, pour inventorier la végétation aquatique, la station de 

100 m est parcourue sur toute sa longueur aussi bien dans la zone courante du chenal qu’à 

proximité des berges. Un aquascope facilite l’observation des petits taxons. Certaines pierres 

sont retournées et les endroits stratégiques (radiers, cascades, seuils, branches, racines…) sont 

observés attentivement. L’objectif est de recenser le maximum de taxons et d’estimer, par des 

mesures grossières, leur recouvrement en faciès rapides et en faciès lents. Les taxons délicats 

à déterminer sont échantillonnés afin d’être identifiés ultérieurement. Un certain nombre de 

données mésologiques sont également à préciser (cf. Annexe 6). La détermination des taxons 

se fait généralement à l’espèce pour les phanérogames (Tutin et al., 1964-1993) et les 
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bryophytes (Smith, 1978, 1990, Coudreuse et al., 2005), et au genre pour les algues 

(Bourrelly, 1966-70). 

Nous avons appliqué le protocole IBMR sur les 17 stations au cours des deux années 

consécutives (2006 et 2007) et à chaque saison de terrain (printemps, été, automne). Ces 

relevés permettent d’avoir pour chaque taxon présent dans une station une valeur de son 

recouvrement par faciès rapides, par faciès lents, et par station. Ses valeurs sont ensuite 

transformées en pourcentage de recouvrement selon la même démarche que la composition en 

substrat (cf. Chapitre I § 5.2.) après pondération par la taille des faciès rapides, des faciès 

lents, et de la station. 

 

5.3.2.2. Transect 
 

En parallèle du protocole IBMR, nous avons réalisé un certain nombre de transects 

perpendiculaires au lit de la rivière. Chaque station contient un transect par type de faciès. Des 

repères placés sur les deux rives servent à localiser précisément les transects à chaque saison 

de terrain, ceux-ci ayant été suivis au printemps, en été, et à l’automne 2006. 

Sur les transects, la méthode utilisée est celle des points contact. A l’aide d’une perche 

graduée, la profondeur de l’eau, le substrat, et les taxons en contact, sont relevés tous les vingt 

centimètres sur toute la largeur de la rivière (cf. Figure 21). Un relevé transect dure environ 

10 minutes ; la fiche de terrain est présentée en Annexe 7. 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 21 : Représentation schématique d’un transect. 

 

Ces relevés supplémentaires précisent l’évolution temporelle de la composition 

structurale en macrophytes. Ils permettent d’observer la composition et l’évolution du chenal 

au cours du temps en terme de recouvrement végétal et ce en fonction de la hauteur d’eau et 

du substrat présent. 
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5.3.2.2. Quadrat 
 

Pour mieux appréhender la structure des communautés de macrophytes et plus 

spécifiquement des taxons dominants, nous avons également réalisé au cours des trois saisons 

de terrain 2006, un certain nombre de quadrats. Un quadrat mesure un mètre carré et est 

subdivisé en 4 carrés plus petits de 0.25 m². Par station, le nombre et l’emplacement des 

quadrats dépend des taxons dominants de la station. Au minimum, nous avons choisi un taxon 

dominant de la zone courante du chenal et un taxon dominant de la zone marginale (proche 

des berges). Pour chaque taxon dominant sélectionné, les quadrats sont réalisés dans la 

mesure du possible, à trois densités de recouvrement différentes : forte, intermédiaire, faible. 

Sur les quadrats, le principe repose une fois encore sur la méthode des points contact. 

Au total, treize points contact se répartissent sur le quadrat, un à chaque angle et un au centre 

de chaque petit carré. Un schéma du recouvrement des différents taxons sur le quadrat est 

premièrement réalisé (cf. Figure 22). Puis, pour chaque point contact et toujours à l’aide d’une 

perche graduée, la profondeur de l’eau, le substrat et son épaisseur dans le cas d’un substrat 

meuble, sont renseignés. Les taxons sont ensuite identifiés et la hauteur qu’ ils occupent dans 

la colonne d’eau est mesurée. Un relevé quadrat dure environ 10 minutes ; la fiche de terrain 

est présentée en Annexe 8. 

 

 
 
 
 
Figure 22 : Photo d’un quadrat de Nuphar lutea (L.) Sibth. & Sm. à forte intensité et représentation schématique 

du quadrat. 

 
Le suivi des communautés par l’ intermédiaire des quadrats apportent des informations 

sur la structure de la végétation et son évolution au cours du temps en complément des 

données transects, mais également sur les capacités de rétention du sédiment et sur l’ impact 
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de cette fonction sur la végétation. Cela permet aussi de distinguer les communautés situées 

dans la zone courante et dans la zone marginale et de voir quels taxons se distribuent le plus 

largement dans le lit de la rivière. 

 

5.3.2.3. Relevés phytosociologiques 
 

Des relevés phytosociologiques ont aussi complété les observations issues du 

protocole IBMR et des quadrats au cours des trois saisons de terrain 2006. Un relevé 

phytosociologique détermine les associations de taxons caractéristiques et différentiels 

regroupés au sein d’une surface appelée aire minimale définie comme l’aire au-delà de 

laquelle aucun nouveau taxon de l’association n’est retrouvé. Le principe est inspiré de la 

méthode de Braun-Blanquet (Mueller-Dombois & Ellenberg, 1974), qui attribue des 

coefficients de recouvrement aux taxons présents dans le relevé sous forme d’échelle : 

+ = plante isolée ; 1 = moins de 5 % ; 2 = de 5 à 25 % ; 3 = de 25 à 50 % ; 4 = de 50 à 75 % ; 

5 = plus de 75 %. 

Au sein de chaque station, nous avons réalisé en moyenne trois relevés phytosociologiques : 

un dans la zone courante du chenal, un dans la zone marginale, et un spécifique aux algues-

bryophytes. Le relevé commence par recenser les différents taxons présents dans une surface 

de 1 m². La surface est ensuite doublée : si aucun nouveau taxon n’apparait dans les 2 m², 

alors l’aire minimale est de 1 m². Par contre, si de nouveaux taxons sont recensés, la surface 

est de nouveau doublée (4 m²), et la démarche se poursuit jusqu’à ce qu’ il n’y ait plus de 

taxon nouvellement découvert (cf. Figure 23). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 23 : Représentation schématique d’un relevé phytosociologique. 
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Une fois l’aire minimale définie, la liste de taxons, leur recouvrement, ainsi que la 

composition en substrat, sont reportés sur la fiche de terrain spécifique aux relevés 

phytosociologiques (cf. Annexe 9). Les valeurs moyennes et extrêmes de profondeur de l’eau 

et de vitesse de courant à l’ intérieur du relevé sont aussi renseignées. Cette méthode a 

l’avantage d’être particulièrement rapide puisqu’un relevé phytosociologique dure environ 5 

minutes. 

 

La phytosociologie permet ainsi de suivre l’évolution de la structure végétale, de 

caractériser la rivière en termes d’habitats (afin de vérifier que les communautés 

appartiennent bien à l’habitat UE 3260), et de comprendre les mécanismes qui relient les 

taxons au sein d’un habitat aussi hétérogène. 

 

5.3.2.4. Patchs 
 

Les relevés de 2006 (quadrats et phytosociologie) ont souligné que Helosciadium 

nodiflorum (L.) Lag., Berula erecta (Huds.) Coville, Callitriche obtusangula dans la zone 

courante du chenal, et Myosotis scorpioïdes L. dans la zone marginale, sont les taxons 

dominants des stations contrôles et/ou chenalisées. Au cours des trois saisons de terrain 2007, 

nous avons donc élaboré un nouveau protocole sous forme de patchs (taches de végétation) 

pour observer plus précisément les relations de ces taxons avec leur environnement en 

fonction de l’ impact de chenalisation. 

Dans une station contrôle et une station chenalisée de chaque rivière (sauf pour le 

Lunain puisque la station contrôle est manquante), nous avons alors réalisé 5 patchs 

d’Helosciadium nodiflorum ou de Berula erecta, 5 patchs de Callitriche obtusangula et 5 

patchs de Myosotis scorpioïdes. Dans un patch, un de ces taxons domine, mais il est 

généralement en mélange avec d’autres taxons. Nous avons donc estimé un coefficient 

d’agrégation allant de 1 à 5 pour l’ensemble des taxons du patch, et un coefficient de 

sociabilité allant aussi de 1 à 5 par taxon. De plus, nous avons mesuré le recouvrement de 

chaque taxon à l’ intérieur du patch, leur hauteur dans la colonne d’eau, leur position au sein 

du patch à l’aide d’un schéma similaire à celui des quadrats (sauf que la taille et forme du 

relevé varie), ce qui donne ainsi une image de la position amont/aval de chaque taxon les uns 

par rapport aux autres. 
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Nous avons ensuite mesuré un certain nombre de caractéristiques environnementales dans 

chaque patch. Celles-ci reposent sur la dimension du patch (longueur + largeur), sur la 

profondeur de l’eau (5 points à l’ intérieur du patch et 1 point 20 cm en amont), sur la vitesse 

de courant (1 point à l’ intérieur de la touffe de végétation la plus dense du patch, 1 point 20 

cm en amont du patch, 1 point 20 cm de chaque côté, 1 point 20 cm en aval) et sur la 

composition en substrat (nature, recouvrement, et épaisseur des différents substrats du patch). 

La vitesse est mesurée précisément à l’aide d’un micromoulinet tous les 5 cm depuis le fond 

jusqu’à la surface. Cette méthode est particulièrement fastidieuse ; un relevé patch dure en 

moyenne 25 minutes. La fiche de terrain est présentée en Annexe 10. 

 

Les relevés patchs sont sensés éclaircir les relations entre les espèces structurantes de 

l’habitat UE 3260 et les microhabitats. En effet, les données obtenues ont pour but de 

renseigner les modifications du courant et de sédimentation associées à des changements 

environnementaux aux échelles supérieures. 

 

5.3.3. Les macroinvertébrés benthiques 
 

Le monitoring des macroinvertébrés benthiques s’est déroulé au cours de deux saisons 

de terrain en avril 2006 et octobre 2006 (sauf pour la station CL5 qui n’a pas été 

échantillonnée). Il est issu du protocole de l’ Indice Biologique Global Normalisé (IBGN) qui 

fait l’objet d’une norme AFNOR depuis 1992 (norme AFNOR NF T 90-305, A.F.N.O.R., 

1992). Comme pour l’ IBMR, il convient de bien dissocier le protocole d’acquisition de 

données des macroinvertébrés du calcul de l’ indice IBGN. L’ information obtenue par la 

composition taxonomique intègre l’ influence de la qualité physico-chimique de l’eau et les 

caractéristiques morphologiques et hydrauliques de la station. 

 

Le protocole IBGN (Agences de l©eau, 2000) s’applique à des sites d’eau courante de 

petite ou moyenne dimension (dont la profondeur n’excède pas un mètre sur la majorité du lit 

mouillé). Il est donc parfaitement adapté à nos rivières d’étude. Dans une station, 

l’échantillonnage de la faune benthique est constitué de 8 prélèvements de 1/20 m², effectués 

séparément dans 8 microhabitats distincts parmi les combinaisons du tableau 

d’échantillonnage (cf. Annexe 11). Les microhabitats sont ici définis en tant qu’unités 

hydrauliques, ou encore couples substrat-vitesse (cf. Chapitre I § 4.1.). A l’aide du tableau 



Chapitre I : Habitat UE 3260 et Méthodologie 

80 

d’échantillonnage, les substrats sont prélevés par ordre d’hospitalité décroissante pour la 

faune (9 à 0). Ce mode opératoire précis a pour objectif d’éviter, par une prospection 

méthodique, l’oubli d’un microhabitat à forte capacité biogène ou susceptible d’apporter des 

taxons associés à des microhabitats particuliers. La vitesse de courant, et éventuellement la 

profondeur de l’eau, sont aussi à mesurer pour chaque microhabitat prélevé. De plus, le 

recouvrement de chaque microhabitat dans la station doit être évalué (ce qui est 

automatiquement le cas pour nous puisque une étude détaillée des caractéristiques 

environnementale est réalisée en parallèle, cf. Chapitre I § 5.2.). L’ensemble des 8 

prélèvements donne ainsi une idée de la diversité en microhabitats dans la station. Verneaux 

et al. (1982) ont d’ailleurs montré qu’ ils permettent de récolter en règle générale près de 95 % 

des taxons présents. 

 

La matériel de prélèvement est un échantillonneur de type «Surber» équipé d’un filet 

d’ouverture de maille Ø 500 µm. Il possède un cadre rectangulaire en inox, avec une base de 

surface 1/20 m² (cf. Figure 24). Le Surber est placé sur le fond du lit, l’ouverture du filet face 

au courant. Lorsqu©il s©agit de substrat minéral, celui-ci est gratté à la main sur quelques 

centimètres, le courant entraînant les organismes dans le filet. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 24 : Echantillonneur de type « Surber ». 

 

Tous les prélèvements récupérés dans le filet sont ensuite filtrés sur une colonne de deux 

tamis, l©un de 1 cm et l©autre de 500 µm. Cette étape permet de libérer les invertébrés des 

éléments les plus grossiers et ainsi de réduire le volume des échantillons. Les échantillons 

sont finalement placés dans des bidons de 2 L ou des pots piège de 500 mL, remplis d©eau 

jusqu©à la limite du substrat et soigneusement fermés et annotés. Ils sont fixés par congélation 

dans les 24h qui suivent le prélèvement. L’ensemble de la partie terrain dure environ 45 

minutes. 



Chapitre I : Habitat UE 3260 et Méthodologie 

 81 

Lors de la phase de tri, les échantillons sont d’abord décongelés, puis passés sur une 

colonne de tamis (Ø 4.5 mm, Ø 1.8 mm et Ø 500 µm) afin que l’essentiel du substrat soit 

éliminé. Les différents taxons sont alors séparés par embranchement et identifiés au niveau de 

la famille ou du genre à l’aide de la clef de détermination de Tachet et al. (2002). Le nombre 

d’ individus par taxon est noté ou estimé pour les taxons fortement abondants. Cette phase de 

laboratoire est particulièrement laborieuse et dure de 1 à 3 jours pour l’ensemble des 8 

microhabitats d’une station. 

 

5.4. Résumé de la méthodologie 
 

Les protocoles des caractéristiques environnementales et des communautés 

biologiques étant nombreux et complexes, ce paragraphe a pour objectif de résumer 

schématiquement leur application dans une station d’étude pour l’ensemble des relevés (cf. 

Figure 25), pour les relevés de végétation complémentaires (cf. Figure 26), et de récapituler le 

temps passé par station à leur réalisation et les saisons de terrain durant lesquelles ils ont été 

effectués (cf. Table 5). 

 

Les caractéristiques environnementales et biologiques dont les protocoles viennent 

d’être détaillés font l’objet des analyses des chapitres qui suivent. Les tableaux de données qui 

ont été utilisés se trouvent dans les Annexes 13 à 16. L’objectif est de montrer sur quelles 

caractéristiques et communautés, et à quelles échelles spatiales, la chenalisation altère l’état 

de conservation de l’habitat UE 3260. La période durant laquelle la chenalisation a les effets 

les plus marqués, est également recherchée. 
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Figure 25 : Résumé des différents protocoles d’échantillonnage dans une station d’étude de 100 m de long. 
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Figure 26 : Relevés Transects, Quadrats, Phytosociologiques, et Patchs dans la station de 100 m de long. 

 

 

 

 

Tableau 5 : Temps passé par station et saison de terrain pour les différents protocoles d’échantillonnage.  

P = Printemps, E = Eté, A = Automne, min = minute, h = heure, j = jour. 

Saisons de terrain 
2006 2007 

Compartiments Protocoles 

Temps 
moyen 

par  
station 

 
P E A P E A 

QBR 10-20 min X      
Paysage 

Types d’habitat 5 min X      
Physique 20-30 min X X X X X X 

Chenal 
Chimie 20 min X X X    

Oiseaux STOC 5 min X   X   
IBMR 2 h X X X X X X 
Transects 30-60 min X X X    
Quadrats 50-70 min X X X    
Phytosociologie 15-20 min X X X    

Végétation 

Patchs 3-4 h    X X X 
Macroinver tébrés IBGN 1-3 j X  X    
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Introduction 
 

Les rivières sont caractérisées par une hiérarchie d’échelles spatiales composées de 

patchs de différents âges, tailles, et conditions environnementales, créant une multitude 

d’habitats, ou niches écologiques (Beisel et al., 1998b, Crook, 2001, Li et al., 2001). Ces 

habitats sont peuplés par des communautés d’organismes avec différentes caractéristiques 

biologiques et écologiques qui permettent l’établissement d’un réseau complexe de relations 

entre organismes et communautés (Pinto et al., 2006). La composition de ces communautés 

dépend à la fois des interactions directes avec l’habitat et des interactions avec les autres 

communautés aux différentes échelles spatiales. 

Nous avons donc étudié premièrement l’ impact de la chenalisation sur l’état de 

conservation/écologique de l’habitat UE 3260 à l’aide d’une approche multicommunauté. Les 

chances de détecter des changements d’ intégrité de l’habitat augmentent si l’ information 

apportée par plusieurs indicateurs biologiques sélectionnés n’est pas redondante mais est 

complémentaire. Les communautés, à travers leur trait d’histoire de vie et leur biogéographie, 

tolèrent et répondent de manière spécifique à des changements environnementaux (Townsend 

& Hildrew, 1994). En effet, leur temps de génération varie fortement en fonction de leur 

taille, de leur croissance, de leur mode de reproduction. Par exemple, le temps de génération 

des algues unicellulaires ou filamenteuses dure de quelques heures à quelques jours (Hill et 

al., 2000) alors que celui des macroinvertébrés s’étale sur quelques semaines à plusieurs 

années (Wallace & Anderson, 1996). L’organisation spatiale des communautés est également 

influencée par les capacités de dispersion et de migration des taxons. Les algues sont 

relativement ubiquistes alors que les macroinvertébrés sont plus limités géographiquement 

(Barbour et al., 1999, Angermeier, Smogor &  Stauffer, 2000, Feminella, 2000). Ainsi, les 

communautés ne réagissent pas également à la variabilité naturelle ou imposée par les 

pressions anthropiques. Leur processus de recolonisation après une perturbation ou face à un 

stress s’effectue soit par dispersion passive (ex : les plantes aquatiques, les larves de 

macroinvertébrés), soit par dispersion active (ex : les oiseaux). En conséquence, les échelles 

spatiales et temporelles de réponse diffèrent. 

 

Malgré l’ intérêt croissant des approches multicommunautés, peu d’études comparent 

les réponses des communautés biologiques sur des sites identiques (Griffith et al., 2005). 

Notre objectif a donc été de sélectionner trois communautés (oiseaux, plantes, 
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macroinvertébrés) faisant l’objet de méthodes de suivi standardisées au niveau national et 

faciles à échantillonner. La méthodologie se devait d’être peu coûteuse en temps et en 

matériel. 

Un de nos critères sélectifs pour les communautés ornithologique a été leur rare emploi dans 

les études portant sur les milieux aquatiques. Il est vrai que les oiseaux ne sont pas en contact 

direct et permanant avec le chenal et l’eau d’une rivière. Pourtant, ils dépendent à la fois des 

conditions intrinsèques de la rivière et de la zone riparienne qui la borde. Par exemple, la 

densité de la végétation riparienne, la largeur et la profondeur du lit de la rivière, la chimie de 

l’eau, caractérisent les lieux de nidification et de nourrissage de différents taxons, considérés 

comme aquatiques (ex : Héron cendré, Ardea cinerea) ou non (Rushton, Hill &  Carter, 1994, 

Buckton & Ormerod, 1997, Brewin, Buckton & Ormerod, 1998, Mason & Macdonald, 2000). 

Ils reflètent ainsi aussi bien l’état de l’habitat localement que l’état de l’ensemble du cours 

d’eau ou même du bassin-versant. 

Concernant les plantes et les macroinvertébrés, leurs capacités indicatrices ont été maintes 

fois démontrées dans les monitorings liés à la qualité de l’eau ou à l’hydromorphologie 

(Townsend, Hildrew & Francis, 1983, Rosenberg & Resh, 1993, Tremp & Kohler, 1995, 

Dolédec, Statzner & Bournard, 1999, Statzner et al., 2001, Passauer et al., 2002, Schaumburg 

et al., 2004, Haury et al., 2006). 

 

Dans l’article qui suit, nous avons cherché à comparer les réponses des oiseaux, 

plantes et macroinvertébrés face à la chenalisation. Est-ce que les réponses des trois 

communautés sont concordantes ? Peuvent-elles être reliées aux changements 

environnementaux ? Est-ce qu’ il est utile de les considérer toutes les trois? Les 

caractéristiques environnementales à l’échelle du paysage (ex : couverture de la végétation 

riparienne, types d’habitat entourant la rivière), du macrohabitat (ex : largeur, profondeur, 

vitesse de courant), et du microhabitat (ex : types de substrat dans le lit de la rivière), ainsi 

que la richesse, diversité et composition taxonomique des trois communautés, sont ici 

utilisées pour donner quelques éléments de réponse. 
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ABSTRACT 
 

As aquatic habitats are threatened by different stresses, the European Union 

recommends the use of multiple biological indicators to assess the ecological integrity of 

streams. In this study, we compared the responses of bird, plant and macroinvertebrate 

communities as a function of channelization stress in four French streams. We first 

characterised landscape composition (e.g. habitat and vegetation types surrounding the 

streams) and the physical properties of each stream (e.g. flow velocity, substrate composition) 

in the presence or absence of channelization at three spatial scales: reach, macrohabitat and 

microhabitat. We then investigated the similarities and differences between channelized and 

unchannelized streams in terms of community composition, richness and diversity across our 

three taxonomic groups. 

Our results indicated that channelization was not related to changes in landscape 

composition. However, channelized streams were less deep and more narrow than 

unchannelized streams. We also observed changes in substrate composition with channelized 

streams containing a higher percentage of fine particles. Furthermore, stream channelization 

was associated with scale-dependent changes in taxa composition as well as a decrease in 

species richness and diversity. Thus, bird, plant and macroinvertebrate communities may 

differ in their responses to specific environmental stress gradients if the stress changes across 

spatial or temporal scales. To perform cost-effective and rapid monitoring of stream quality, 

plant communities should be selected as indicators of ecological integrity as they constitute 

the first link in many trophic interactions and responded across all three spatial scales. For 

other assessments of ecological integrity, the most useful indicator community could differ 

depending on both the scale and the stress studied. 
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INTRODUCTION 
 

An awareness of the deleterious 
effects of human pressures on streams has 
resulted in a long history of monitoring 
using biological indicators (Hellawell, 
1986, De Pauw & Hawkes, 1993, 
Rosenberg & Resh, 1993). The European 
Commission recently passed legislation 
mandating the use of different biological 
communities to monitor the integrity of all 
waterbodies (Council of the European 
Communities, 2000). The Water 
Framework Directive (WFD) advocates 
that communities such as aquatic plants 
and benthic macroinvertebrates could be 
relevant either singly or altogether, in 
assessing the ecological integrity of stream 
ecosystems. The WFD approach argues 
that the use of multiple community 
parameters such as species richness, 
diversity and functional groups increase 
the probability of detecting changes in 
ecological integrity. The underlying 
assumption is that the indicators selected 
are not redundant, but instead supply 
complementary information. As ecological 
integrity represents “ the capability of 
supporting and maintaining a balanced, 
integrated, adaptive community of 
organisms having a species composition, 
diversity, and functional organization 
comparable to that of natural habitats of 
the region”  (Karr & Dudley, 1985), 
knowledge of how communities respond to 
different types of stress should be used to 
design more robust and cost-effective 
monitoring programs (Johnson et al., 
2006b). 

In our study, we assessed the 
impact of one anthropogenic stress, 
channelization, on the ecological integrity 
of streams. Three biological communities 
were monitored: birds, plants, and 
macroinvertebrates. All are relatively easy 
to assess using standardized methods, 
respond predictably to changes in 
landscape composition and stream quality, 
and are comprised of taxonomically 
diverse subgroups. The structure and 

functioning of bird communities, in 
contrast to other stream communities, are 
often poorly documented and understood. 
Yet, studies have demonstrated direct and 
indirect responses of bird communities to 
changes in water quality (Ormerod et al., 
1986, Rushton, Hill &  Carter, 1994, 
Sorace, Colombari & Cordiner, 1999) and 
to land use and management (Raven, 1986, 
Rottenborn, 1999, Manel, Buckton & 
Ormerod, 2000). Roché and Frochot (1989, 
, 1993) have examined differences in 
waterbird communities in relation to river 
zonation, with zones for bird communities 
being analogous to those for fish described 
by Huet (1949). By considering a suite of 
river bird species, Cramp et al. (1997-
1994) have correlated spanning taxonomic 
and life-history boundaries with numerous 
components of the river environment, 
including the overall upland–lowland 
channel gradient, vegetation characteristics 
within the channel and on the banks, 
erosion and sediment transport and 
hydraulics (e.g. “unbroken wave”  flow 
type). Other authors have shown the 
influence of floodplain seasonality on the 
structure of bird communities rather than 
the influence of the immediate stream bed 
(Strong & Bock, 1990, Hubálek, 1999). 
Gradually, biotic interactions between 
primary producers, aquatic invertebrates, 
fish and birds are becoming better 
understood and appreciated, especially the 
impact of trophic interactions on bird 
reproductive success (Giles, 1990, 
Hargeby et al., 1994, Hanson & Riggs, 
1995). 

Aquatic plants (vascular 
cryptogams, bryophytes and macroalgae) 
are regarded as good indicators of long-
lasting changes in streams and can 
integrate the temporal effects of stress 
(Westlake, 1975, Tremp & Kohler, 1995). 
Recently, standard methods have been 
proposed for monitoring in taxonomic 
group (Denmark, Svendsen & Rebsdorf, 
1994, UK, Holmes et al., 1999, Germany, 
Schneider, Krumpholz & Melzer, 2000, in 
France, Haury et al., 2006). These methods 
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are focussed on assessing nutrient 
enrichment and acidification, although 
some methods have addressed the issue of 
general stream degradation (Passauer et al., 
2002, Schaumburg et al., 2004). Benthic 
macroinvertebrates communities have been 
used in assessing the effects of multiple 
stressor types such as organic pollution 
(Armitage et al., 1983, Statzner, Bis & 
Usseglio-Polatera, 2001), 
hydromorphological degradation (Statzner 
et al., 2001, Buffagni et al., 2004, Lorenz 
et al., 2004), acidification (Townsend, 
Hildrew & Francis, 1983, Sandin & 
Johnson, 2004) and general stresses 
(Barbour et al., 1998, Dolédec, Statzner & 
Bournard, 1999, Karr & Chu, 1999). 

Although the response of individual 
communities to different stressors is 
relatively well established, few studies 
have compared the suitability and 
performance of different assemblages in 
biomonitoring (Lenat & Crawford, 1994, 
Lancaster et al., 1996, but see Hall et al., 
1999, Triest et al., 2001, Mazor et al., 
2006). We were particularly interested in 
the potential for concordance among 
assemblages in their response to stream 
channelization, an anthropogenic alteration 
of ecological integrity. Assemblage 
concordance measures the degree to which 
patterns in assemblage structure from a set 
location (e.g. streams) are similar across an 
entire community (Jackson & Harvey, 
1993). Very few studies have explicitly 
examined the issue of concordance among 
distinct assemblages in freshwater 
ecosystems. Strong concordance could 
suggest that assemblages are responding 
similarly to the same suite of 
environmental conditions, potentially as a 
result of biotic interactions (Paszkowski & 
Tonn, 2000). We were also interested in 
the differential responses of assemblages to 
stream channelization, particularly those 
responses which depend on spatial scale. 
Bird assemblages may be relatively mobile 
across geographic regions, while plant and 
macroinvertebrate assemblages may be 
more limited geographically (Feminella, 

2000). Thus, our streams have been 
monitored in accordance with the 
functional classification of Frissell et al. 
(1986) at three distinct spatial scales: the 
reach system, the macrohabitat system, and 
the microhabitat system. The broadest 
scale or reach scale was influenced by 
landscape composition, the characteristics 
of which were determined by riparian 
vegetation. The intermediate or 
macrohabitat scale, which influenced 
organisms residing within individual 
stream pools or riffles, was structured by 
flow velocity and stream bed depth. The 
finest scale or microhabitat scale was 
influenced by stream bed substrate 
composition. This spatial hierarchical 
approach should be useful in assessing the 
impacts of stream channelization on 
landscape and stream bed characteristics as 
well as in relating environmental changes 
to the responses of assemblages. 

Based on a dataset from France, the 
present study compared and contrasted the 
response of birds, macrophytes and 
macroinvertebrates to stream 
channelization. We hypothesized that all 
three assemblages would respond to 
channelization at different spatial scales. 
We anticipated that the impact of habitat 
degradation would strongly affect birds at 
the reach scale (largest scale) due to 
impaired may breeding and feeding 
habitats, plants at the pool/riffle scale 
(intermediate scale, Passauer et al., 2002), 
and macroinvertebrates at the substrate 
scale (finest scale, Lorenz et al., 2004). We 
identified the major environmental changes 
associated with channelization in terms of 
landscape and physical stream bed 
characteristics as well as similarities in 
assemblage compositional responses. We 
then analysed differences in community 
composition and biological indices such as 
species richness and diversity. 
 
METHODS 
 
Study area 
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This study was carried out in the 
Seine-Normandy hydrological basin, Ile-
de-France France. Six km sections from 
four streams (Ecole, Lunain, Betz, and 
Cléry) were selected based on their 
similarity including: an Atlantic climate, 
low elevations, chalk geology, gentle 
slopes (mean < 1%), low order (Strahler 
order 1-2) and moderate trophic water (Fig. 
1). The landscape surrounding the Ecole 
and Lunain rivers was composed of more 
than 60 % agricultural and urban area 
which corresponds to intensive farming 
and cities, whereas the landscape surround 
the Betz and Cléry rivers was composed of 
at least 50 % forests and meadows which 
corresponds to extensive farming and 
woodlands (see Fig. 2 and Julliard & 
Jiguet, 2002 for landscape 
characterization). 
 

 
Fig. 1 Location of the four study streams: (a) the 
study area within France; (b) the Seine-Normandy’s 
hydrological basin and its networks; (c) the Ecole, 
Lunain, Betz and Cléry rivers and the stream 
sections studied. 
 

We selected 16 reaches along the 
four rivers based on the presence or 
absence of stream channelization as 
typified by rectification, embankment or 
man-made structures (impacted reaches). 
All reaches were 100m long and were 
divided into pool and riffle sensu Frissell et 
al. (1986). Pools (1 to 3 per reach) were 
deep areas (25–80 cm depth) with average 
flow velocities below 20 cm s-1. Riffles (1 
to 4 per reach) were shallow areas (10–30 

cm depth) with high flow velocities (40–60 
cm s-1) (Giorgi, Feijoo & Tell, 2005). Four 
groups of macrohabitat types were 
identified based on flow velocity and 
channelization: control riffles (CR), control 
pools (CP), impacted riffles (IR) and 
impacted pools (IP). Within each 
macrohabitat, the percent cover and 
composition of stream bed substrates were 
used to characterize the microhabitat scale. 
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Fig. 2 Composition of landscape surrounding the 

four study streams. 
 
Sampling 
 

The environmental characteristics 
and biological communities of each reach 
were monitored throughout 2006; in spring 
between April and June, in summer 
between July and August (plant 
assemblages only), and in autumn between 
September and October (plants and 
macroinvertebrates). The environmental 
dataset contained both landscape 
characteristics (habitat types, Julliard & 
Jiguet, 2002, criteria of the "Qualitat del 
Bosc de Ribera" (QBR) index, Munné et 
al., 2003) and physical characteristics (e.g. 
flow velocity, substratum composition) 
(see Appendix 1). Landscape 
characteristics such as habitat types 
surrounding streams, percent cover of 
riparian vegetation or the presence of rigid 
structures, were estimated visually 
according to the protocols of Julliard and 
Jiguet (2002) and of Munné et al. (2003). 
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Physical characteristics such as width, 
depth and flow velocity were recorded for 
each pool and riffle within a reach using a 
graduated ruler, decametre and current 
meter. Substrate composition (percent 
cover of cobbles, pebbles and gravel, 
organic detritus, sand, silt, terrestrial 
sediment, vegetation) and percent of light 
availability were also estimated in each 
pool and riffle. Consequently, each reach 
was characterized by two values, one mean 
value representing pools within the reach 
and one mean value representing riffles. 

Bird assemblages were monitored 
using French Breeding Bird Survey 
(FBBS) methods (Julliard & Jiguet, 2002). 
Bird species identity and abundance was 
determined by visual and auditory 
observations within the 16 reaches. The 
counts were made during five-minute 
intervals, twice a year (both before and 
after the 8th of May), with 4 to 6 weeks 
between counts. For each species, the 
maximum value of the two counts was 
retained. 

Plant assemblages were monitored 
using the same methods as those employed 
in the Macrophyte Biological Index for 
Rivers (IBMR, Haury et al., 2006). 
Surveys were conducted in May, July and 
September, and included seasonally 
submerged portions of the stream bed but 
not the banks of the streams. Total percent 
cover of vascular plant taxa, bryophytes 
and macroalgae were estimated along 100-
m long reach sections using a decametre. 
Taxa were identified to the species level 
for both vascular plants (Tutin et al., 1964-
1993) and bryophytes (Smith, 1978, , 
1990, Coudreuse et al., 2005) and to the 
genus level for macroalgae including 
Characea sp. (Bourrelly, 1966-70, 
Corillion, 1975) (see Appendix 1). 

Macroinvertebrates were monitored 
using the protocol from the Normalized 
Global Biological Index (IBGN, 
A.F.N.O.R., 1992). Samples were collected 
in May and October using a "Surber" 
sampler (5 cm diameter, 0.05 m2 base). For 
each reach, we sampled in eight different 

microhabitats providing a representative 
picture of the mosaic of microhabitats 
within the reach. Each microhabitat was 
characterized by a substrate-macrohabitat 
set (e.g. pebbles and gravel in riffles or 
pools, vegetation in riffles or pools). 
Samples were placed in a plastic box, 
transported packed in ice, and then stored 
in freezer. A binocular lens was used to 
sort and identify taxa to the genus level 
(Tachet, Bournaud & Richoux, 2002). 
 
Statistical analyses 
 

Ordinations containing both 
quantitative and qualitative criteria of the 
QBR index and habitat types of FBBS 
(Appendix 1) were used to assess changes 
in landscape characteristics related to 
channelization (Hill &  Smith, 1976). We 
performed a permutation test of 999 
random draws based on these criteria and 
habitat types to test if the distance between 
the centroids of control and impacted 
reaches was greater than the distances for a 
random distribution of samples from 
reaches (Romesburg, 1985). Linear 
discriminant analyses (LDA) was then 
used to characterize our four macrohabitat 
types (CR, CP, IR, IP) based on their 
physical characteristics and to observe 
potential changes in substrate composition 
in the presence or absence of 
channelization. The procedure involved 
creating linear combinations of physical 
and substrate characteristics with standard 
errors that best discriminate between 
macrohabitat types (Manel, Dias & 
Ormerod, 1999). 

T-tests were used to compare 
control and impacted reaches, macro and 
microhabitats in terms of species richness 
and Shannon diversity. At the reach scale, 
bird richness corresponded to the sum of 
all taxa observed within the reach during 
the two survey periods, and bird diversity 
was the mean diversity value of the two 
periods. Plant indices were calculated for 
pools and riffles separately. Pool richness 
corresponded to the sum of all taxa 



Chapitre II : Une approche multicommunauté 

 95 

recorded in all pools within a reach during 
the three sampling periods and riffle 
richness to the sum of all taxa recorded in 
all riffles within a reach. Pool diversity 
was calculated using the number of taxa 
and the percent cover of taxa across all 
pools within a reach; the same approach 
was applied for riffle diversity. The 
richness and diversity of macroinvertebrate 
assemblages were calculated for each 
microhabitat. Microhabitat species richness 
corresponded to the sum of all taxa 
observed in each microhabitat during the 
two sampling periods and diversity was 
calculated using the number of taxa and 
their abundance in each microhabitat. 

Community composition was 
assessed using the STATIS method (Lavit 
et al., 1994) which first determines 
correlations between patterns of bird, plant 
and macroinvertebrate compositions in 
spring 2006. Three tables are established: 
one for the bird assemblage, one for the 
plant assemblage and one for the 
macroinvertebrate assemblage. Each of 
them contains species or taxa as columns 
and sampling units (reaches) as rows; 
entries are abundances for birds and 
macroinvertebrates and percent cover for 
plants. Community data were log-
transformed to reduce the influence of 
dominant taxa on the results. STATIS is 
comprised of three steps (Lavit et al., 
1994): (1) a interstructure is established as 
the calculation of vectorial correlations 
between the three tables (RV coefficients, 
Lekve et al., 2002, Lobry, Lepage & 
Rochard, 2006); according to these 
correlations a weight is attributed to each 
table, (2) a reference table is established as 
the weighted mean of the three tables and 
is analyzed by Principal Component 
Analysis, (3) each table is projected on the 
factorial map of the reference analysis to 
visualize differences between the three 
communities. Step 1 and 2 underline the 
similarities in assemblage composition and 
step 3 underlines the differences in 

assemblage composition at the reach scale 
in relation to channelization. 

All multivariate analyses and 
statistical tests were performed using the 
ade4 package (Chessel, Dufour & 
Thioulouse, 2004) in the R software (Ihaka 
& Gentleman, 1996, R Development Core 
Team, 2008). 
 
RESULTS 
 
Channelization and environmental 
characteristics 
 

At the reach scale, the analysis of 
Hill and Smith allowed us to identify 
which landscape characteristics (FBBS 
habitat type and QBR criteria) were 
correlated with differences in control and 
channelized reaches (Fig. 3). The ellipses 
of control and impacted reaches were not 
clearly separated; the between group 
variability in landscape composition was 
lower than the within group variability of 
control and impacted reaches (randtest, 
P999 = 0.42). Axis 1 (23% of the total 
inertia) represented the variability in 
landscape characteristics among control 
and impacted reaches, while axis 2 (15%) 
distinguished mainly one control reach. 
Along axis 1, control and impacted reaches 
were divided into two groups. The positive 
portion of the axis corresponded to reaches 
with high riparian cover and a landscape 
composed mainly of hardwoods with some 
secondary mixed woods, mixed meadows, 
and cultivated meadows. In contrast, the 
negative portion of the axis represented a 
landscape composed of cultivated and 
mixed meadows, cultivated meadows, 
cultivated woods, rural areas, secondary 
hardwoods, and reed bed grasslands. Axis 
2 distinguished mainly one control reach 
where the landscape consisted of natural 
wet grasslands with a scattering of juvenile 
woods. 
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Fig. 3 Hill and Smith analysis of landscape characteristics at the reach scale. (a) Representation on the factorial 
map (axis 1 x axis 2) of control reaches (C-ellipse) and impacted reaches (I-ellipse). (b) Histogram of 
eigenvalues. (c) Position of landscape characteristics on the first (horizontal) and second (vertical) axes. The 
scale of each graphic is given in the bottom right-hand corner. See Appendix 1 for codes. 
 

 
 
Fig. 4 Linear discriminant analysis of the four macrohabitat types (CR, CP, IR, IP) according to physical and 
substrate characteristics. (a) Factorial map of the samples grouped by macrohabitat (CR, CP, IR, IP), with the 
eigenvalue barplot in the upper left-hand corner. Each macrohabitat type is characterized by an average location 
and an ellipse of point dispersion. The axes of an ellipse are the principal axes of the scatter of points belonging 
to the focal macrohabitat and their lengths are proportional to the standard deviation of coordinates of the points. 
(b) Correlation between the physical and substrate variables and the coordinates of the samples on the first two 
axis of the linear discriminant analysis. The scale of each graphic is given in the bottom left-hand corner. See 
Appendix 1 for codes. 
 

At the macro- and microhabitat 
scales, linear discriminant analysis 
differentiated control and channelized 
reaches according to the physical 
characteristics of each macrohabitat types 
as well as substrate composition (Fig. 4). 
The analysis first distinguished riffles that 
were characterized by high flow velocities 
from pools with deeper channel profiles 
(58% of the total inertia on the first axis), 
whereas the second axis (24%) separated 
control macrohabitats from impacted 
macrohabitats. Controls were deeper and 
larger than impacted macrohabitats 

irrespective of their status as pools or 
riffles. In terms of substrate composition, 
impacted microhabitats found in pools 
were composed of sand, silt and organic 
detritus, whereas impacted microhabitats 
from riffles were dominated by cobbles 
and control microhabitats from riffles by 
pebbles and gravel. 
 
Channelization and biological indices 
 

At the reach scale, we observed a 
significant difference between control and 
impacted reaches in bird richness and 
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diversity in which both richness and 
diversity were higher in control reaches 
(see Table 1). At the macrohabitat scale, 
plant richness was significantly higher in 
control riffles and lower in control pools as 
compared with impacted riffles and pools 
(Table 1). However, the difference in plant 
diversity between control and impacted 
macrohabitats was not significant in either 
riffles or pools. At the microhabitat scale, 
macroinvertebrates richness and diversity 
were most often higher in control than in 

impacted substrates (Table 1). For 
example, richness and diversity were 
significantly higher in pebbles of control 
pools and riffles. However, only richness 
was significantly higher in vegetation of 
control riffles. Irrespective of assemblage 
type and the scale of reference, the 
presence of channelization was correlated 
with decreased taxonomic richness and 
diversity and corresponds to species loss 
and changes in community composition. 

 
Table 1 Mean (m) and standard deviation (sd) of taxonomic richness and Shannon diversity of bird, plant, and 
macroinvertebrate assemblages at their respective spatial scales in control (C) and impacted (I) conditions. 
Significant differences between control and channelized conditions are in bold. For macroinvertebrate 
communities, we show only microhabitats sufficiently represented in all the reaches and with significant 
differences between C and I. Significance level is indicated by *** : p < 0.01; ** : p < 0.05; * : p < 0.1. 

Richness Shannon diversity 

C I  C I  Scale Community 

m sd m sd 
df t p-value 

m sd m sd 
df t p-value 

Reach Bird 21.38 2.94 19.48 3.42 32 1.94 0.06 *  2.81 0.17 2.68 0.27 32 1.90 0.07 *  

Riffle Plant 15.17 5.39 11.59 5.30 43 2.20 0.03 **  1.56 0.42 1.46 0.50 43 0.68 0.50 

Pool Plant 9.22 3.95 13.21 4.22 49 -3.30 0.002 ***  1.48 0.44 1.56 0.44 49 1.48 0.56 

Pebbles and Gravels Riffle Invertebrate 14.29 7.30 8.40 6.38 32 2.05 0.05 *  1.89 0.34 1.41 0.60 32 2.49 0.02 **  

Pebbles and Gravels Pool Invertebrate 20.00 5.20 7.88 4.70 32 4.35 0.001 ***  2.15 0.19 1.42 0.54 32 2.88 0.01 **  

Vegetation Riffle Invertebrate 14.91 5.79 7.63 4.41 32 2.98 0.008 ***  1.74 0.48 1.41 0.41 32 1.57 0.13 

 
Channelization and community 
composition 
 

We used the STATIS method to 
highlight similarities in the compositions 
of the three assemblages and to determine 
a reference pattern of channelized reaches 
that integrates the three taxonomic levels. 
Fig. 5a represents the eigenvalue 
decomposition of the vectorial correlations 
between the three assemblages. The 
eigenvalue barplot shows the dominant 
eigenvalue for axis 1 (69% of the vectorial 
correlations are expressed by axis 1), 
indicating that the three tables were highly 
correlated (Fig. 5b). The highest 
correlations among the tables were 
between bird and plant assemblages (r² = 
0.62) and between bird and 
macroinvertebrate assemblages (r² = 0.53). 

Macroinverterbrates had the most different 
community structure. The coordinates of 
the three tables on axis 1 Fig. 5a provide 
the weights attributed to the three tables to 
obtain the reference table. Fig. 5c shows 
that bird assemblages had the highest 
weight in the reference table (0.60), 
following by plant assemblages (0.58), and 
macroinvertebrates (0.55). The real 
contribution of one of the three assemblage 
tables to the reference table was not equal 
to its weight but also depended on its 
correlations with the other two tables. This 
contribution can be obtained by the cos² 
values (Fig. 5c). Indeed, the plant table had 
the highest numeric cos² value with the 
reference table (Fig. 5c). Accordingly, the 
analysis of the reference table best 
represented the plant assemblages. 
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Fig. 5 STATIS analysis processed on the three assemblage tables: (a) histogram of eigenvalues of the RV 
coefficients and projections of the tables on the interstructure; (b) principal component analysis of the reference 
table that represents a compromise for the bird, plant, and macroinvertebrate assemblages combined: histogram 
of eigenvalues and first factorial map, with control (C) and impacted (I) reaches indicated by ellipses of point 
dispersion (the axes of an ellipse are the principal axes of the scatter of points belonging to either control or 
impacted reaches and their lengths are proportional to the standard deviation of the point coordinates), the scale 
is given in the upper right-hand corner (d = side length of square); (c) table weights and numeric cos² between 
the reference table and the bird, plant and macroinvertebrate table, respectively. Bird = Bird assemblage, Plan = 
Plant assemblage, Inv = macroInvertebrate assemblage. 
 

The first two axes of the ordination 
of the reference table, which represent 27% 
of the total inertia, separate control reaches 
from impacted reaches (Fig. 5b). For bird 
assemblages (Fig. 6a), common taxa 
habiting preferentially woods edging lakes, 
rivers or ponds as Hippolais polyglotta, 
Motacilla alba, Oriolus oriolus were found 
in control reaches. Most bird species of 
these reaches were migratory or partly 
migratory (e.g. Ardea cinerea, Larus 
ridibundus, Sylvia communis) and 
insectivorous or omnivorous (e.g. Garrulus 
glandarius, Parus major, Passer montarus, 
Sylvia atricapilla). In impacted reaches, 
assemblages were composed of common 
bird species such as Carduelis chloris, 
Columba palumbus, Erithacus rubecula. 
Many species belong to Colombidae, 
Turdidae and Sylviidae. The most common 
species which were sited more than one 
hundred times each included Columba 
palumbus, Corvus corone corone, 
Fringilla coelebs, Passer domesticus, 
Troglodytes troglodytes and Turdus 
merula, in impacted reaches and Parus 
major in control reaches. Most species 
found in impacted reaches were non-
migratory (e.g. Aegithalos caudatus, 
Dryocopus martius, Streptopelia decaocto) 
and insectivorous or granivorous (e.g. 

Carduelis chloris, Phylloscopus collybita, 
Sitta europaea). 

For plant communities (Fig. 6b), 
Apiacae (Helosciadium nodiflorum, Berula 
erecta), bryophytes (except Fontinalis 
antipyretica) and macroalgae taxa (except 
Nitella sp.) were mainly found in controls 
reaches. Most of plant in control reaches 
were anchored or encrusted to substratum; 
they reproduce via rhizomes, stolons and 
seeds or by fragmentation. In impacted 
reaches, plant taxa had free-floating 
growth forms (e.g. Lemna minor, Lemna 
minuscula) or were found anchored with 
large floating leaves (e.g. Nuphar lutea, 
Sparganium emersum). The plant were 
found to colonize marginal zones of 
channels (e.g. Nasturtium officinalis, Iris 
pseudacorus, Urtica dioica) and they 
exhibited multiple methods for 
reproduction including budding (Lemnacae 
sp.) and turions (e.g. Potamogeton 
crispus). 

For macroinvertebrate communities 
(Fig. 6c), control and impacted reaches 
were composed of many taxa. 
Ephemeroptera (e.g. Baetidae sp.) and 
Nematocera (e.g. Ceratopogonidae sp., 
Limoniidae sp.) were found in control 
microhabitats whereas Heteroptera (e.g. 
Aphelocheiridae sp., Nepidae sp.) and 
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Brachycera (e.g. Athericidae sp., 
Tabanidae sp.) were found in impacted 
reaches. Among Trichoptera, rheophilic 
taxa (e.g. Goeridae sp., Hydropsychidae 
sp., Rhyacophilidae sp.) were associated 
with control microhabitats as opposed to 
limnophilic taxa (e.g. Ecnomidae sp., 
Phryganeidae sp.) which were correlated 
with impacted reaches. Few differences 
were observed in terms of feeding habits 
and trends showed that controls were 
composed primarily of moving predators 
and shredders whereas sedentary predators 
and scrapers dominated impacted reaches. 
 
DISCUSSION 
 
Our results indicated that channelization 
was not related to changes in landscape 
composition despite important 
modifications in channel stream beds. 
Indeed, we observed a decrease in stream 
depth and width as well as finer substrates 
under channelized conditions. 
Environmental changes also influenced 
taxonomic composition of the three 
assemblages studied. We highlighted a 
decrease in taxonomic richness at the reach 
scale for birds, the macrohabitat scale for 
plants, and the microhabitat scale for 
macroinvertebrates. Thus, assemblages 
responded similarly to channelization but 
their responses occurred at different spatial 
scales and were dependent on their 
environmental preferences. All three 
assemblages were useful in highlighting 
the impacts of channelization. 
Nevertheless, in order to perform rapid 
monitoring, plant assemblages should be 
selected as they often constitute the first 
trophic link and are good indicators at an 
intermediate scale. 
 
Environmental patterns in relation to 
channelization 
 

Direct and indirect impacts from a 
range of land-uses have altered catchment 
areas over the period of human occupation 
(Petts & Amoros, 1996). Stream 
channelization, specifically affects the 
fluvial hydrosystem by isolating the 
channel bed from its floodplain (Brookes, 
1988) and by modifying the flows, 
sediment loads and water quality of the 
main streams (Petts, 1984). In our study, 
measurements made on the physical 
characteristics of streams demonstrated the 
impact of channelization on stream 
ecological integrity whereas landscape 
characteristics such as habitat type and 
riparian criteria were not found to be 
relevant. In fact, control reaches or reaches 
with high ecological integrity, had a 
similar landscape composition to that of 
impacted reaches or reaches with low 
ecological integrity. However, the addition 
of longitudinal and man-made structures 
such as embankments or bridges modified 
the stream beds of our reaches and led to 
their isolation from adjacent habitats. 
Channelized reaches were shallower, 
narrower and had finer substrates (except 
for cobbles in riffles) irrespective of scale 
(reach or macrohabitat). Consequently, 
stream beds were affected both locally and 
distantly due to the geomorphic continuum 
characterizing the longitudinal dimension 
of stream (Vannote et al., 1980). Thus, 
stream depth, width, and substrate 
composition were the most interesting 
characteristics to highlight the impacts of 
channelization and also to exhaustively 
assess stream integrity. A study of the 
interactions between changes in 
environmental characteristics and 
community response could aid in the 
development of rapid biomonitoring 
methods capable of assessing ecological 
integrity. 
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Fig. 6 Position of taxa on the first (horizontal) and second (vertical) axes of the STATIS analysis for (a) bird 
assemblage, (b) plant assemblage, and (c) macroinvertebrate assemblage. Histograms of eigenvalues are the 
same as the histogram of Fig. 5b. Only the most frequent and abundant taxa are presented, the remaining taxa are 
represented by the central triangle (� ).The scale of each panel is given in the bottom left-hand corner. See 
Appendix 1 for taxa codes. 
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Similarity among communities 
 

Biological indices and community 
composition were useful in detecting 
changes within the communities resulting 
from stream channelization. Taxonomic 
richness and diversity were higher in 
control reaches than in channelized reaches 
for the three assemblages at their 
respective spatial scales. However, 
Shannon diversity was less powerful than 
richness. Johnson (2006a) and Sandin et al. 
(2000) found that macroinvertebrate 
metrics based on species abundances have 
low power to detect human-induced stream 
degradation such as acidification. 
However, Allen et al. (1999a, , 1999b) 
have found a low concordance in richness 
among several communities, but a higher 
level of concordance in patterns of 
community structure. In our case, the 
differences between control and impacted 
conditions were particularly visible at the 
reach scale due to the concordance among 
bird, plant and macroinvertebrate 
assemblages shown by the STATIS 
analysis. The analysis of the reference 
table differentiated control and impacted 
reaches based on their taxonomic 
composition. The three biological 
assemblages showed taxa associated most 
closely with control reaches (e.g. wading 
birds, bryophytes, Ephemeroptera) as well 
as the impacted reaches (e.g. Colombidae, 
Lemnacae, Heteroptera). However, control 
and impacted reaches also had some 
similar taxa, although they were not well 
represented (located in the center of the 
STATIS graph), a few individuals per taxa 
for birds and macroinvertebrates and low 
percent cover for plants. Some 
concordance amongst life history strategies 
was also observed in the three 
assemblages. For example, plants and 
macroinvertebrates in control reaches were 
mostly rheophilic taxa (i.e. living in fast 
flow velocity), whereas limnophilic taxa 
(i.e. living in slow flow velocity) occupied 
impacted reaches. The slower macrohabitat 
types characterizing impacted reaches 

explained the distinction between 
rheophilic taxa in control reaches and 
limnophilic taxa in impacted reaches. Birds 
and macroinvertebrates exhibited 
similarities in terms of migratory behavior 
as birds in control reaches were migratory 
or partially migratory and 
macroinvertebrates attempted to escape the 
harsh conditions resulting from natural 
fluctuations in hydrology and the seasons. 
However, these strategies were in 
opposition to the strategies of plants which 
developed resistance to environmental 
conditions by means of a strong anchorage. 
Thus, community results were 
complementary but not redundant. Their 
responses differed in accordance with the 
spatial scale and their environmental 
preferences. 
 
Differences related to the spatial scale 
 

Channelization was correlated with 
a decrease in taxonomic richness and 
diversity at the reach scale for birds, the 
macrohabitat scale for plants, and the 
substrate scale for macroinvertebrates. 
Biological indices, especially taxonomic 
richness, showed significant trends when 
spatial scale was taken into consideration. 
Changes in landscape, physical, and 
substrate composition due to stream 
channelization may be related to changes 
in community composition. At the reach 
scale, landscape characteristics were 
similar in control and impacted reaches. 
Nevertheless, the difference in bird species 
richness and diversity could indicate a 
connection between the loss of dense 
riparian cover in impacted reaches and the 
loss of breeding and feeding refuges for 
birds. At the macrohabitat scale, the rigid 
structures imposed by channelization along 
with changes in the physical characteristics 
of the streams constitute an obstacle for 
establishment of plants within the stream 
bed and along its banks. Many studies have 
observed a strong correlation in plant 
responses to physical gradients (Baattrup-
Pedersen & Riis, 1999, Bernez et al., 2004, 
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Schaumburg et al., 2004), although several 
aspects of the relationship between plants 
and stream physical quality are still under 
discussion (Passauer et al., 2002). For 
example, correlations between stream bed 
characteristics and plant composition may 
be obscured by the shading of riparian 
vegetation (Vermaat & Debruyne, 2003). 
In our study, riparian cover likely 
influenced plant assemblages at the reach 
scale and led to differences in plant 
composition between control and impacted 
reaches. At the microhabitat scale, the 
nature and size of stream bed substrates 
plays a key role in determining 
macroinvertebrates composition. Pebbles 
and gravel, the dominant substrates found 
in control microhabitats along with 
vegetation play host to an important 
richness and diversity of taxa. 
Furthermore, differences between control 
and impacted substrates were more marked 
in riffles. Therefore, channelization should 
especially affect macroinvertebrate 
composition in this macrohabitat type. 
These responses of macroinvertebrates to 
changes in hydromorphology lend 
additional support to the findings of a 
number of earlier studies (Buffagni et al., 
2004, Hering et al., 2004, Lorenz et al., 
2004). 

The different responses of the three 
assemblages were likely due to direct or 
indirect impacts of channelization on 
stream conditions influencing life history 
strategies and taxa preferences, such as 
channel width for birds, or flow velocity 
for plants and macroinvertebrates. Due to 
their high mobility, bird species 
composition may be more correlated with 
large-scale, catchment- or reach-scale 
characteristics, whereas due to their 
relative sedentary behavior plants and 
macroinvertebrates would be more closely 
related to macrohabitat and microhabitat-
level conditions. Consequently, 
recolonization mechanisms in response to 
channelization stress differed for each of 
these assemblages. For birds, colonization 
occurs largely by active dispersal within 

geographic regions. Colonization of 
substrates by plants is by passive dispersal 
and dependent on flow velocity. For 
macroinvertebrates, colonization occurs 
either by drift or active movement 
(Mackey, 1992). As a result, these 
assemblages may differ in their responses 
to specific environmental stress gradients if 
the stress differs across various spatial or 
temporal scales (Barbour et al., 1999). 

In conclusion, the three 
assemblages may be associated with 
changes in environmental characteristics at 
their respective scales but the influence of 
higher scales was non-negligible as plants 
also depend on landscape composition and 
macroinvertebrates on macrohabitat 
composition. Whether stream communities 
were influenced more by landscape, 
physical or biotic characteristics remains 
unclear. Furthermore, we did not assess the 
impacts of channelization on biotic 
interactions among assemblages. A number 
of studies have shown the importance of 
environmental characteristics, such as 
water flow and substratum and riparian 
vegetation as strong predictors of 
community composition (Ormerod & S. D. 
Rundle, 1993, Allan, 1995, Richards et al., 
1997, Johnson, 2004). In contrast, other 
studies have emphasized the importance of 
biotic interactions in structuring 
communities at both small (Englund, 1997) 
and large (Kohler & Wiley, 1997, Hildrew 
et al., 2004) spatial scales. It is likely that 
the scale of the study is as important for 
the outcome as environmental and biotic 
characteristics (Johnson et al., 2006a). 
 
Comparison of assemblage responses 
 

Should we use all three 
assemblages to assess stream ecological 
integrity? Are bird, plant, or 
macroinvertebrate assemblages 
individually, sufficiently representative of 
the effects of channelization as a whole? 
Or do these assemblages differ in their 
sensitivity such that more than one 
assemblage should be assessed? Streams 
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are simultaneously affected by a multitude 
of human-generated pressures. For 
example, agricultural land use can result in 
several different types of stress, which may 
singly or in concert affect the structure and 
function of stream communities. Increased 
runoff due to agricultural activity can 
result in changes in hydrology, increased 
siltation and changes in habitat quality and 
quantity, while inputs of nutrients from 
agriculture can result in eutrophication 
effects. The single and combined effects of 
stressors on communities will vary 
depending on the response of the 
communities to the stressors (Johnson et 
al., 2006a). We showed that community 
responses to channelization were different 
at different spatial scales thereby 
supporting the conjecture that community 
responses were not redundant. In an 
assessment project, the choice of study 
community and scale depend on the initial 
objective in order to produce a cost-
effective and rapid monitoring program. 
For example, it is particularly important to 
know the spatial scale of community 
responses in order to assess the 
conservation status of species habitats as 
specified by the “European Union’s 
‘Habitat’  Directive”  (92/43 EEC, European 
Union, 1992). 

In our study, in order to understand 
the impacts of channelization, plant 
assemblages are likely the most useful taxa 
as they are related to our three spatial 
scales and often constitute the first link in 
stream food chains. We expect that 
communities more directly related (first 
order principle) to an environmental 
characteristic (e.g. plants reliance on flow 
velocity for growth) would be more closely 
related to important gradients such as 
stream physical composition than 
assemblages which rely on such gradients 
indirectly (e.g. macroinvertebrates that 
consume plants). Earlier studies have 
shown plants to be reliable indicators of 
alterations in stream flow and habitat 
quality (e.g. Tremp & Kohler, 1995). In 
STATIS analysis, plants were well 

correlated with the other assemblages. We 
speculate that the responses of the three 
assemblages were partly redundant in term 
of community composition. Therefore, in 
future assessments on the impacts of 
channelization it will not be necessary to 
monitor all assemblages simultaneously. 
Furthermore, plants were best represented 
by the reference analysis. Our results 
indicated that plant communities should be 
considered first to assess the impacts of 
channelization. If stresses other than those 
associated with channelization are of 
interest, then other communities should be 
considered. For example, the use of 
macroinvertebrates is recommended by 
Dolédec et al. (1999) and Statzner et al. 
(2001), as functional composition 
approaches enable the discrimination of 
different stress types because of well 
known species traits of benthic 
invertebrates. Another approach might be 
to develop a multimetric index of biotic 
integrity in order to simplify the 
interpretation of the biological data for 
managers and the public. An examination 
of the different responses of assemblages 
within such an index to specific stresses 
could maximize the potential to diagnose 
environmental stresses at individual sites 
(Griffith et al., 2005). 
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Appendix 1 Codes for environmental characteristics and lists of bird, plant and 
macroinvertebrate taxa (n.d. = no determined taxa). 
 

Landscape character istics Codes 
Total riparian cover  % TRC 
Tree and shrub cover % TSC 
Helophyte cover % HC 
Open space % OS 

0-1 
2-3 

Number of native tree 
species 

> 3 
NTS 

Yes Presence of non-native 
trees No 

NNTS 

Dominant habitats % DHP 
Second Habitats % SHP 
Connectivity % C 
Rigid structures % RS 

Hardwood A1 
Mixed hardwood/softwood A3 
Juvenile wood B7 
Natural wet grassland C4 
Reed bed grassland C7 
Non cultivated meadow D2 
Mixed meadow/cultivated 
meadow 

D3 

Cultivated meadow D4 
Cultivated wood D5 
Rural area E3 

Dominant Habitats (DH) 
and Second Habitats (SH) 

No determined N 
   
   
   
Physical character istics and substrates Codes 
Depth cm Dep 
Flow velocity cm/s FV 
Width m Wid 
Light availability % Ligh 
Cobbles % Co 
Pebbles and gravel % Pg 
Organic detritus % Od 
Sand % Sa 
Silt % Sil 
Vegetation % Ve 
Terrestrial sediment % Ts 
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Bird taxa Codes Bird taxa Codes 
    
Acrocephalus arundinaceus ACRaru Passer montanus PASmon 
Acrocephalus scirpaceus ACRsci Perdix perdix PER 
Aegithalos caudatus AEG Phalacrocorax carbo PHAcar 
Alauda arvensis ALA Phasianus colchicus PHAcol 
Alcedo atthis ALC Phoenicurus ochruros PHO 
Anas platyrhynchos ANA Phylloscopus collybita PHYcol 
Apus apus APU Pica pica PICpic 
Ardea cinerea ARD Picus viridis PICvir 
Branta candensis BRA Prunella modularis PRU 
Carduelis cannabina CARcan Pyrrhula pyrrhula PYR 
Carduelis carduelis CARcar Saxicola torquata SAX 
Carduelis chloris CARchl Scolopax rusticola SCO 
Certhia brachydactyla CER Sitta europaea SIT 
Columba livia COLliv Streptopelia decaocto STRdec 
Columba oenas COLoen Streptopelia turtur STRtur 
Columba palumbus COLpal Sturnus vulgaris STU 
Corvus corone corone CORcor Sylvia atricapilla SYLatr 
Corvus frugilegus CORfru Sylvia borin SYLbor 
Cuculus canorus CUC Sylvia communis SYLcom 
Delichon urbica DEL Troglodytes troglodytes TRO 
Dendrocops major DENmaj Turdus iliacus TURili 
Dendrocops medius DENmed Turdus merula TURmer 
Dendrocops minor DENmin Turdus philomelos TURphi 
Dryocopus martius DRY Turdus viscivorus TURvis 
Emberiza citrinella EMB   
Erithacus rubecula ERI   
Falco tinnunculus FAL   
Fringilla coelebs FRI   
Gallinula chloropus GAL   
Garrulus glandarius GAR   
Hippolais polyglotta HIP   
Hirundo rustica HIR   
Lanius collurio LANcol   
Larus argentatus LARarg   
Larus ridibundus LARrid   
Locustella naevia LOC   
Luscinia megarhynchos LUSmeg   
Miliara calandra MIL   
Motacilla alba MOTalb   
Motacilla cinerea MOTcin   
Muscicapa striata MOTima   
Oriolus oriolus ORI   
Parus caeruleus PARcae   
Parus major PARmaj   
Passer domesticus PASdom   
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Plant Taxa Codes Plant taxa Codes 
    
Macroalgae  Vascular  plants  
Batrachospermum sp. Roth BAT Berula erecta (Huds.) Coville BER 
Cladophora sp. Kützing  CLA Callitriche obtusangula Le Gall  CALo 
Diatoma sp. Bory de St Vincent   DIA Callitriche platycarpa Kützing  CALp 
Hildenbrandia rivularis (Liebm.) J.Agardh HIL Callitriche stagnalis Scop.  CALs 
Melosira sp. C. Agardh   MEL Ceratophyllum demersum L.      CER 
Microspora sp. Thuret  MIC Elodea canadensis Michx  ELO 
Nitella sp. NIT Glyceria fluitans (L.) R. Br.  GLYf 
Oscillatoria sp. Vaucher         OSC Groenlandia densa (L.) Fourr.  GRO 
Phormidium sp. Kützing   PHO Helosciadium nodiflorum (L.) Lag. HEL 
Spirogyra sp. Link        SPI Lemna minor L. LEMm 
Vaucheria sp. de Candolle  VAU Lemna minuscula L. LEMi 
  Lemna trisulca L. LEMt 
  Mentha aquatica L. MEN 
Bryophytes  Myosotis gr. Palustris L. MYO 
Amblystegium fluviatile (Hedw.) B., S. & G. AMBf Nasturtium officinale sl R. Br.  NAS 
Amblystegium riparium (Hedw.) B., S. & G. AMBr Nuphar lutea (L.) Sibth. & Sm.   NUP 
Brachytecium rivulare B., S. & G. BRA Phalaris arundinacea L. PHA 
Cinclidotus danubicus Schiffn. & Baumg. CIN Potamogeton crispus L. POTc 
Cratoneuron filicinum (Hedw.) Spruce CRA Potamogeton obtusifolius Mert. & Koch POTo 
Fissidens crassipes Wils. ex B., S. & G. FISc Potamogeton pectinatus L.      POTp 
Fissidens rufulus B., S. & G. FISr Potamogeton perfoliatus L. POTf 
Fontinalis antipyretica Hedw.  FON Ranunculus fluitans Lam. RAN 
Lunularia cruciata (L.) Lindb.   LUN Rorippa amphibia (L.) Besser  ROR 
Pellia endiviifolia (Dicks) Dumort.     PEL Sparganium emersum Rehmann SPA 
Rhynchostegium riparioides (Hedw.) Card. RHY Veronica anagallis-aquatica L. VERa 
Riccardia chamaedryfolia (With.) Grolle RIC Veronica beccabunga L. VERb 
  Zannichellia palustris L. ZAN 
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Macroinver tebrate taxa Codes Macroinver tebrate taxa Codes 
Achete n.d. ACH. Hydropsychidae sp. HYH 
Aeschnidae sp. AES Hydroptilidae sp. HYT 
Ancylidae sp. ANC Hydroscaphidae sp. HYS 
Anthomyidae sp. ANT Hydrozoaire n.d. HYZ 
Aphelocheiridae sp. APH Hygrobiidae sp. HYG 
Asellidae sp. ASE Lepidoptere n.d. LEP 
Athericidae sp. ATH Lepidostomatidae sp. LEI 
Baetidae sp. BAE Leptoceridae sp. LET 
Beraeidae sp. BER Lestidae sp. LES 
Bithyniidae sp. BIT Leucridae sp. LEU 
Brachycentridae sp. BRA Leuctridae sp. LEC 
Bryozoaire n.d. BRY Limnephilidae sp. LIM 
Bythinellidae sp. BYT Limoniidae sp. LIO 
Caenidae sp. CAE Lymnaeidae sp. LYM 
Calopterygidae sp. CAL Mesoveliidae sp. MES 
Ceratopogonidae sp. CER Molannidae sp. MOL 
Chironomidae sp. CHI Mollusc n.d. MOL2 
Chloroperlidae sp. CHL Nematode n.d. NEM 
Cladocere n.d. CLA Nepidae sp. NEP 
Coenagrionidae sp. COE Neritidae sp. NER 
Corduliidae sp. COR Notonectidae sp. NOT 
Corixidae sp. COI Odontoceridae sp. ODO 
Culicidae sp. CUL Oligochete n.d. OLI 
Dendrocoelidae sp. DEN Oligoneuriidae sp. OLN 
Dixidae sp. DIX Oniscoïdes sp. ONI 
Dolichopodidae sp. DOL Ostracode n.d. OST 
Dryopidae sp. DRY Philopotamidae sp. PHI 
Dugesiidae sp. DUG Phryganeidae sp. PHR 
Dytiscidae sp. DYT Phylactolèmes sp. PHY 
Ecnomidae sp. ECN Physidae sp. PHS 
Elmidae sp. ELM Piscicolidae sp. PIS 
Empididae sp. EMP Planariidae sp. PLA 
Ephemerellidae sp. EPL Planorbidae sp. PLB 
Ephemeridae sp. EPH Platycnemididae sp. PLT 
Erpobdellidae sp. ERP Pleidae sp. PLE 
Gammaridae sp. GAM Polycentropodidae sp. POL 
Gerridae sp. GER Polymitarcidae sp. POM 
Glossiphoniidae sp. GLO Potamanthidae sp. POT 
Glossosomatidae sp. GLM Psychodidae sp. PSY 
Goeridae sp. GOE Psychomyiidae sp. PSM 
Gomphidae sp. GOM Rhyacophilidae sp. RHY 
Gymnolèmes sp. GYM Sericostomatidae sp. SER 
Gyrinidae sp. GYR Sialidae sp. SIA 
Haliplidae sp. HAL Simuliidae sp. SIM 
Helicopsychidae sp. HEL Siphlonuridae sp. SIP 
Helodidae sp. HED Sphaeriidae sp. SPH 
Helophoridae sp. HEO Stratiomyidae sp. STR 
Heptageniidae sp. HEP Tabanidae sp. TAB 
Hydracariens sp. HYC Taeniopterygidae sp. TAE 
Hydraenidae sp. HYA Tipulidae sp. TIP 
Hydridae sp. HYD Unionidae sp. UNI 
Hydrobiidae sp. HYO Valvatidae sp. VAL 
Hydrophilidae sp. HYP   
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Synthèse 
 

Dans les monitorings portant sur les habitats aquatiques, les communautés biologiques 

se révèlent plus informatives que les caractéristiques environnementales pour prédire et 

détecter les effets de pressions anthropiques. Elles s’avèrent de meilleurs indicateurs par leur 

capacité intégratrice sur le long-terme et par la stabilité de leurs réponses (Rosenberg & Resh, 

1993), bien qu’au départ ce sont elles les plus directement affectées par les changements de 

leur habitat. 

Dans notre cas, c’est à l’échelle du paysage que cette observation est la plus marquante. En 

effet, les critères du QBR et les types d’habitats qui entourent la rivière ne sont pas 

significativement différents entre les stations contrôles et les stations chenalisées. A l’échelle 

du paysage, la chenalisation des rivières étudiées n’a donc pas d’ impact majeur sur la 

structure, composition, et connectivité de la ripisylve et des types d’habitats dominants. En 

effet, les quatre rivières sont de petites rivières qui ne dépendent pas de la plaine d’ inondation 

(presque inexistante) comme c’est le cas pour les grands fleuves avec des bras temporaires sur 

des kilomètres, une forêt alluviale sous l’eau de nombreux jours par an… Le système étudié 

diffère d’une situation où les affluents ont été coupé du fleuve et où celui-ci ne déborde plus 

sur la plaine d’ inondation entraînant une déconnexion avec les habitats adjacents (ex : Rhône, 

Rhin). Par contre, une baisse de richesse taxonomique et des changements de composition en 

taxons sont enregistrées pour les communautés ornithologiques. Aux autres échelles spatiales, 

les composantes physiques subissent l’ impact de la chenalisation, ce qui se traduit également 

chez les plantes et les macroinvertébrés par des baisses de richesse et des variations de 

composition taxonomique. Ces résultats sont en adéquation avec ceux de Thiébaut et al. 

(2006) : les indices simples, comme la richesse ou la diversité, permettent d’évaluer les 

changements de composition des communautés de macrophytes et de macroinvertébrés face 

aux pressions durables. La chenalisation semble ainsi associée à une réduction de la capacité 

d’accueil de l’habitat et à des bouleversements dans la répartition et les interactions entre 

taxons. Effectivement, la diminution de richesse taxonomique reflète une diminution du 

nombre de taxons que l’habitat peut accueillir. Tandis que les variations de composition 

taxonomique reflètent des changements dans les processus dynamiques au sein de l’habitat 

tels que les mécanismes reliés à la compétition, ce qui entraine des changements de 

dominance des différents taxons. 



Chapitre II : Une approche multicommunauté 

114 

Les trois communautés étudiées sont donc sensibles à la chenalisation. Néanmoins, 

bien que le stress soit identique, elles ne sont pas corrélées à des changements 

environnementaux similaires puisque les oiseaux, les plantes, et les macroinvertébrés, ne 

montrent pas les mêmes besoins quant aux conditions de l’habitat. En effet, les oiseaux sont 

plutôt dépendants des caractéristiques paysagères et de la géomorphologie du lit de la rivière, 

alors que les plantes sont étroitement dépendantes de l’habitat physique au sein du chenal et 

des berges, et les macroinvertébrés de la composition en substrat. Les traits biologiques 

référant aux comportements de nourrissage, de reproduction, ou de dispersion, et les traits 

écologiques relatant les préférences environnementales des taxons, soulignent davantage les 

interactions environnement/communautés en situation chenalisée ou non. Par exemple, les 

communautés de plantes et d’ invertébrés en absence de chenalisation sont plutôt caractérisées 

par des taxons rhéophiles, ce qui laisse supposer que les vitesses de courant sont plus rapides 

qu’en situation chenalisée, même si les caractéristiques physiques ne l’ont pas clairement mis 

en évidence. 

L’approche mutlicommunauté montre donc que, globalement, la chenalisation conduit 

à une dégradation de l’habitat associée à une diminution du nombre de taxons et un 

remplacement des taxons les plus spécialistes par des taxons ubiquistes. Ces tendances sont à 

relier aux grandes théories de l’écologie, comme énoncées par Barbault (2008), qui décrivent 

l’ influence de l’homme sur la biodiversité et les habitats naturels. La structure, à travers les 

indices de richesse et de diversité, et la composition taxonomique des trois communautés, 

s’avèrent des outils potentiellement intéressant pour évaluer l’état de conservation/écologique 

de l’habitat UE 3260 puisqu’ ils sont capables de mettre en évidence les effets de la 

chenalisation. Nous avons par la suite regardé l’évolution d’autres indices plus spécifiques à 

chaque communauté face à la chenalisation, et chercher à quelle saison cet impact est le plus 

visible. Cette étude est présentée dans le Chapitre III. 

 

Par rapport aux résultats de ce chapitre, les plantes aquatiques semblent néanmoins le 

groupe le plus approprié pour détecter rapidement les effets d’un stress anthropique tel que la 

chenalisation. Elles constituent d’une part le premier maillon de la chaîne trophique de 

l’habitat et déterminent par conséquent les autres maillons. Comme le bilan énergétique 

décroit au fur et à mesure que l’on remonte la chaîne, si la base est altérée par une pression, 

les maillons suivant le seront de manière plus importante. D’autre part, outre leur simplicité à 

être observées et manipulées, les plantes offrent une vision multi-échelle de l’état de l’habitat. 

Bien que situées dans un niveau spatial intermédiaire, le macrohabitat, elles dépendent 
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étroitement des caractéristiques paysagères et notamment de l’ombrage de la végétation 

riparienne (Baattrup-Pedersen, Larsen & Riis, 2003). Elles exercent en complément une 

influence sur le microhabitat puisque elles ralentissent la vitesse de courant et piègent les 

sédiments fins (Sand-Jensen, 1998, Schulz & Gücker, 2005). 

A ce stade, nous avons donc centré nos recherches sur les communautés de plantes aquatiques 

en regardant plus en détail les relations entre la richesse de différents groupes de plantes 

(phanérogames, bryophytes, macroalgues), la composition taxonomique, et les trois types de 

structures de chenalisation observées dans nos rivières. Cette étude est présentée dans le 

Chapitre IV. Dans un deuxième temps, nous avons réalisé une approche plus fonctionnelle sur 

l’ impact de la chenalisation qui tienne compte de la dynamique spatiale et temporelle des 

communautés de plantes et de leurs traits biologiques à l’échelle du macrohabitat. Cette étude 

est présentée dans le Chapitre V. 
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Introduction 
 

En écologie et biologie de la conservation, les indices biologiques constituent des 

outils efficaces pour évaluer de manière rapide les effets des pressions anthropiques. 

Exploitables par les scientifiques et les gestionnaires, ils décrivent objectivement et de 

manière synthétique l’état et la dynamique des taxons au sein des communautés (Karr & Chu, 

1999). Nous avons donc utilisé deux indices classiques de diversité et quatre indices 

biologiques français pour évaluer l’ impact de la chenalisation sur les communautés 

biologiques. 

 

Dans un premier temps, la richesse taxonomique et la diversité de Shannon-Wiener 

ont été utilisées comme indices de diversité et calculés pour les trois communautés : oiseaux, 

plantes, macroinvertébrés : 

-  La r ichesse taxonomique, ou spécifique, représente la mesure de diversité la 

plus ancienne et la plus élémentaire, fondée directement sur le nombre total de 

taxons dans une station. Elle est corrélée positivement à la taille des 

échantillons (Elphick, 1997) et ne considère pas l©abondance relative des 

différents taxons. 

-  L’ indice de Shannon-Wiener  (H’  = -�  ni/N log2 (ni/N)) tient compte du 

nombre de taxons présents (N) mais également de la proportion relative de 

chaque taxon (ni). Il donne autant de poids aux taxons abondants qu’aux 

taxons rares (Ricotta, 2000). La dominance marquée d©un taxon révèle une 

faible diversité, alors que la co-dominance de plusieurs taxons révèle une 

grande diversité. Cet indice, couramment utilisé, est relativement indépendant 

de la taille des échantillons (Gray et al., 1990, Štirn, 1992). 

Nous nous sommes penchés sur ces deux indices car ils font habituellement ressortir les 

caractéristiques générales (ou structure) des communautés qui ne sont pas fonction de taxons 

spécifiques. Ils sont indépendants du taxon et ne sont pas sensibles aux variations spatio-

temporelles dans la composition taxonomique, de sorte que les communautés n©ayant pas de 

taxons en commun peuvent théoriquement présenter des diversités égales. Faciles d’emploi, 

ils ne s’avèrent cependant pas toujours capables de détecter des changements (Warwick & 

Clarke, 1991). Ils mesurent un stress environnemental global plutôt qu’un stress spécifique 

(ex : pollution, chenalisation). 
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Par contre, les indices biologiques français, tels que l’ Indice de Spécialisation des 

Communautés (en anglais Community Specialization Index ou CSI, Julliard et al., 2006) 

l’ Indice Biologique Macrophytique de Rivière (IBMR, Haury et al., 2006), l’ Indice 

Biologique Global Normalisé (IBGN, A.F.N.O.R., 1992), et l’ Indice Ephéméroptère 

Plécoptère Trichoptère (EPT, Lenat, 1988, Compin & Céréghino, 2003), se basent soit sur des 

taxons spécifiques avec des propriétés bioindicatrices (IBGN, EPT), soit sur les préférences 

des taxons par rapport à une composante de leur environnement (CSI et type d’habitat, IBMR 

et trophie de l’eau).  

 

Description des indices biologiques français utilisés 
 

Le CSI  reflète plus précisément la spécialisation d’une communauté par rapport à une 

composante particulière de la niche écologique des taxons qui la composent : le type 

d’habitat. Il correspond à la moyenne des indices de spécialisation (en anglais, Species 

Specialization Index ou SSI) des différents taxons de la communauté. Pour les communautés 

ornithologiques, le SSI a été calculé pour chaque taxon par Julliard et al. (2006). Il se définit 

comme le coefficient de variation d’abondance du taxon entre les 18 types d’habitat du 

protocole STOC EPS (Jiguet & Julliard, 2003) et se calcule selon la formule : 

SSI = (H/h–1)1/2, avec H= nombre d’habitats potentiels (18), et h = nombre d’habitats 

où le taxon est présent. 

Suivant le postulat que l’habitat d’un taxon intègre diverses caractéristiques biotiques et 

abiotiques qui caractérisent sa niche écologique (Hutchinson, 1959), le nombre d’habitats 

dans lesquels le taxon est présent doit permettre d’estimer son degré de spécialisation. En 

conséquence, un taxon retrouvé dans de nombreux habitats a de moins grandes exigences en 

termes de conditions environnementales et est donc plus généraliste qu’un taxon présent dans 

un seul habitat. Cet indice offre une approche fonctionnelle intéressante des communautés 

ornithologiques. Il permet de quantifier les préférences des taxons en termes de type d’habitat 

par rapport à la dimension de leur niche écologique. Nous avons alors calculé le CSI moyen 

pour les communautés ornithologiques des stations contrôles puis pour celles des stations 

chenalisées afin de savoir si leur degré de spécialisation par rapport au type d’habitat diffère. 

Il est habituellement considéré que les communautés les plus généralistes sont témoins d’une 

dégradation de l’habitat (Devictor et al., 2008). 
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L’ IBMR est quant à lui fondé sur l’examen des macrophytes dans le but de déterminer 

le statut trophique des rivières. Il dépend de la liste des taxons observés dans une station et 

des taxons indicateurs du niveau trophique (207 taxons sont associés à l’ indice) par 

l’ intermédiaire de leur cote spécifique et de leur degré de sténoécie. Ces taxons influencent la 

note après pondération par leur pourcentage de recouvrement. Le calcul de l’ IBMR prend 

donc en considération 3 valeurs pour chaque taxon indicateur : 

- sa cote spécifique (CSi) qui varie de 0 (ex : bactéries filamenteuses témoins 

de fortes pollutions organiques) à 20 (très bonne qualité d©eau assimilée à 

un très faible niveau trophique), 

- son amplitude écologique (Ei) qui traduit sa plus ou moins grande 

inféodation à plusieurs niveaux trophiques (Ei = 1) ou un seul (Ei = 3), 

- sa classe de recouvrement qui, en fonction de l’abondance, reflète 

l’adaptation du taxon aux conditions particulière de l’habitat. Les 5 classes 

de recouvrement (Ki) éventuelles dans une station sont : 

�  recouvrement de niveau 1 : recouvrement < 0.1% ; 

�  recouvrement de niveau 2 : 0.1% �  recouvrement < 1% ; 

�  recouvrement de niveau 3 : 1% �  recouvrement <10% ; 

�  recouvrement de niveau 4 : 10% �  recouvrement < 50% ; 

�  recouvrement de niveau 5 : recouvrement �  50%. 

Le calcul de l’ indice selon la formule : IBMR = � i Ei *  K i *  CSi / K i *  CSi, donne alors une 

note allant de 0 à 20 qui évalue le niveau trophique de la station (Haury et al., 2006) : IBMR 

> 14 = très bon (oligotrophe); 14 > IBMR > 12 = bon; 12 > IBMR > 10 = modéré; 10 > IBMR 

> 8 = faible; 8 > IBMR = mauvais (eutrophe). Plus la note est élevée, plus le niveau trophique 

est faible. La robustesse est ensuite testée en enlevant le taxon avec le meilleur couple côte-

sténoécie et en vérifiant que l’écart entre la note de départ et cette nouvelle note reste faible. 

L’ IBMR traduit essentiellement le degré de trophie lié à des teneurs en ammonium et 

orthophosphates, ainsi qu’aux pollutions organiques les plus flagrantes. Néanmoins, 

indépendamment du degré trophique, la note obtenue par le calcul de l’ IBMR peut varier 

selon certaines caractéristiques physiques du milieu comme l’ intensité de l’éclairement et des 

écoulements. 

 

L’ IBGN constitue une méthode d’évaluation de la qualité du milieu physique et de la 

qualité de l’eau des rivières par le biais des communautés de macroinvertébrés benthiques 

(larves d’ insectes, mollusques, vers, crustacés, ..., de taille supérieure à 0.5 mm). Le répertoire 
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des organismes retenus pour le calcul de l©IBGN contient 138 taxons. L©unité taxonomique 

utilisée est généralement la famille. Parmi les 138 taxons, 38 taxons constituent 9 groupes 

faunistiques indicateurs (GI), numérotés de 9 à 1 par ordre de polluosensibilité décroissante. 

L©IBGN est calculé à partir du tableau de détermination (cf. Annexe 12) en fonction : 

-  de la richesse taxonomique de l©échantillon (N), égale au nombre total de 

taxons récoltés même s©ils ne sont représentés que par un seul individu. Ce 

nombre est confronté aux 14 classes figurant en abscisse du tableau. 

-  du groupe faunistique indicateur (GI), en ne prenant en compte que les 

taxons indicateurs représentés dans les échantillons par au moins 3 ou 10 

individus selon les taxons. La détermination du GI s©effectue ensuite en 

prospectant l©ordonnée du tableau de haut en bas (GI 9 à GI 1) et en 

s’arrêtant à la première présence significative (n > 3 individus ou n > 10 

individus) d©un taxon. 

La note IBGN finale varie de 0 à 20 et tient compte de l’ensemble des taxons présents dans 

les huit microhabitats de la station. La qualité de la station est représentée par un code couleur 

en fonction de la note IBGN obtenue : [20-17] = bleu ; [16-13] = vert ; [12-9] = jaune ; [8-5] 

= orange ; [4-0] = rouge. 

L’ Indice EPT repose lui aussi sur les communautés de macroinvertébrés benthiques 

et plus spécifiquement sur le nombre total de taxons appartenant aux ordres Ephemeroptera, 

Plecoptera et Trichoptera, lesquels sont généralement sensibles à la pollution. Sa valeur 

augmente lorsque la qualité de l’eau s’améliore. La détermination se fait à l’espèce, mais nous 

avons testé la réponse de cet indice face à la chenalisation avec une détermination au genre 

uniquement. 

 

Bien que certains de ces indices (ex : IBMR, IBGN, EPT) renseignent habituellement 

sur la qualité de l’eau d’un point de vue chimique, nous voulons savoir s’ ils sont également 

influencés par la chenalisation. Nous avons par conséquent calculé l’ensemble des ces indices 

dans les stations contrôles d’une part et dans les stations chenalisées d’autre part. Leurs 

valeurs sont données à l’échelle de la station d’étude (100 mètres de long, cf. Chapitre I § 

5.1.) en respect aux protocoles des quatre indices biologiques français. Les indices de 

diversité sont en plus calculés à l’échelle du macrohabitat en distinguant faciès rapides et 

faciès lents pour les macrophytes, et à l’échelle du microhabitat (valeur moyenne de 

l’ensemble des substrats de la station) pour les macroinvertébrés.  
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En termes de saisons, les communautés ornithologiques n’ayant fait l’objet que d’une saison 

de terrain, les indices de diversité et le CSI représentent les valeurs de printemps. Pour les 

macrophytes, diversité et IBMR sont calculés au printemps, en été, et à l’automne. Pour les 

macroinvertébrés, diversité, IBGN et EPT, sont calculés au printemps et à l’automne. 

 

Ces indices, habituellement témoins de dégradation, peuvent révéler les effets de la 

chenalisation et ajouter un aspect temporel en testant leurs performances aux différentes 

saisons. Dans la note qui suit, les différences entre stations contrôles et chenalisées sont 

présentées en fonction de l’échelle spatiale, de la communauté et de la saison, dans le but de 

montrer à quel point les aménagements altèrent les rivières. 
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Introduction 
 

Since the Habitat Directive came into force, Member States must evaluate the 
conservation status of habitat types and species of community interest (European Union, 
1992). Consequently, they started to perform several monitoring and survey methodologies 
over the last decades. In this context, we studied the EU 3260 habitat type “Water courses of 
plain to montane levels with the Ranunculion fluitantis and Callitricho-Batrachion 
vegetation”  (Bensettiti, Gaudillat & Haury, 2002). Our aim was to assess the impact of one 
human pressure on streams: the channelization. We tried to determine which biological 
indices (e.g. richness, diversity, normalized French biological indices) and communities (e.g. 
birds, plants, invertebrates) are the more sensible to channelization according to the study 
season, and could thus be used as suitable indicators for the conservation status assessment 
(Figure 1). We hypothesized that each community was related to one spatial scale within a 
study reach (station): birds and landscape (reach scale), plants and pool/riffle sequence 
(pool/riffle scale), invertebrates and substrate types (substrate scale). 
 
 
 
 

 

 

 

 

Figure 1. Control and channelized habitats, communities used to assess habitat conservation status (Rambaud, 
2006). 

 
Mater ials and methods 
 

We monitored four streams similar in term of geomorphologic and chemical 
characteristics with at least one reach hardly channelized per stream. Seventeen reaches were 
investigated for landscape (e.g. riparian cover), physical (e.g. flow velocity) and biological 
characteristics. Bird-, aquatic plant- and invertebrate communities were monitored in 2006 
using standardised protocols (A.F.N.O.R., 1992, Julliard & Jiguet, 2002, Haury et al., 2006). 
Observations were performed once in spring for birds, in spring, summer and autumn for 
plants, and in spring and autumn for invertebrates. Plant and invertebrate protocols were each 
related to an index informative of stream quality (IBGN for invertebrates, A.F.N.O.R., 1992, 
IBMR for plants, A.F.N.O.R., 2003, Haury et al., 2006). Furthermore, we tested two indices 
depending on bird and invertebrates taxa: CSI (Julliard et al., 2006) and EPT (Lenat, 1988, 
Compin & Céréghino, 2003) indices. Comparison between control and impacted reaches for 
richness, Shannon diversity and the four biological indices were performed thanks to t-test. 
 
Results and discussion 
 

Richness, diversity and biological indices indicated that the conservation status was 
worst in channelized reaches than in controls. Bird, plant and invertebrate communities 
showed similar and complementary trends. 
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Figure 2. Box plots of richness, diversity and biological indices comparing controls (C) and impacted reaches (I) 
at the three spatial scales: A) reach, B) pool/riffle, C) substrate. Plots where C and I are significantly different are 

represented with an asterisk (t-test, * : p < 0.1). 

 
The different communities’  best described different spatial scales within each reach: the reach 
scale for birds, the pool/riffle scale for plants, and the substrate scale for invertebrates. The 
results presented in Figure 2 suggested (1) a decrease in richness and diversity for the three 
communities in channelized reaches, especially at their respective spatial scale (except for 
plants in pools), (2) a more significant response of richness in comparison to diversity, (3) a 
decrease in scores of biological indices in presence of channelization. Richness (calculate at 
the respective spatial scale for each community) IBMR and EPT indices were the most 
powerful measures to detect the channelization impact. Johnson et al. (2006) and Sandin & 
Johnson (2000) have already found that metrics based on taxa abundance have low power to 
detect degradation. Relating to selected communities, Baattrup-Pedersen and Riis (1999) 
demonstrated strong correlation between plants and physical habitats in stream. Richness in 
invertebrates (Norris & Georges, 1993) and EPT index (Resh & Jackson, 1993) are also 
useful because they condense complex data, making interpretation easier and represent a 
direct evaluation of biodiversity. Most of our indices should thus be adapted and combined in 
order to exhibit the best understanding of the impact of channelization on stream habitats© 
conservation status. 
 

Thereafter, we tested in which season the channelization impact was the most 
important on plant and invertebrate richness at their respective scale and for IBMR, IBGN and 
EPT (Table 1). 
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Difference between control and impacted reaches were less marked in spring, summer and 
autumn for riffle and pool plant richness in comparison to the annual mean (cf. Fig.2). 
Nevertheless, spring was the season when channelization impact is more easily highlighted. 
Relating to the IBMR index, score was significantly lower in channelized reaches than in 
controls whatever the season. Substrate invertebrate richness, IBGN and EPT indices were 
significantly higher in controls than in channelized reaches in spring but not in autumn. 
 

Monitoring of the communities must be performed preferentially in spring because 
bird activity is high at that time (Read, Reid & Venables, 2000, Julliard & Jiguet, 2002), and 
because the differences between control and impacted reaches for plants and especially 
invertebrates were most marked in this season, probably because it is the growing season for 
these two communities (Hering et al., 2004, Cotton et al., 2006). Nevertheless, monitoring 
must be envisaged in long term perspectives and results were more robust when observations 
were repeated throughout the year and probably during several successive years 
 

Table 1. Seasonal means and standard deviations (SD) for richness and biological indices of plants and 
invertebrate communities in control and channelized reaches. Significant differences between control and 

channelized reaches are represented by:  ** *  for  p < 0,01; * *  for p < 0,05; *  for p < 0,1. 

Control reaches Impacted 
reaches   

Mean SD Mean SD 
t df p-value 

Spr ing 16,33 6,62 11,89 4,91 1,50 13 0,16   

Summer 14,67 5,32 10,22 5,67 1,52 13 0,15   Riffle Plant Richness 

Autumn 14,50 4,93 12,67 5,61 0,65 13 0,53   

Spr ing 8,00 2,76 13,73 4,88 -2,63 15 0,02 **  

Summer 9,17 4,88 11,91 4,11 -1,23 15 0,24   Pool Plant Richness 

Autumn 10,50 4,23 14,00 3,66 -1,79 15 0,09 *  

Spr ing 10,84 0,71 9,58 0,70 3,51 15 0,003 ***  

Summer 10,68 0,79 9,73 0,73 2,50 15 0,02 **  IBMR 

Autumn 10,95 0,76 9,73 0,55 3,82 15 0,002 ***  

Spr ing 15,23 6,97 10,15 5,69 4,67 134 < 0,001 ***  Substrate Inver tebrate 
Richness Autumn 6,65 2,98 5,91 3,30 1,16 102 0,25   

Spr ing 16,57 2,64 13,40 3,13 2,19 15 0,05 *  
IBGN 

Autumn 10,80 2,17 11,12 2,90 -0,21 15 0,83   

Spr ing 11,29 2,43 8,40 2,55 2,34 15 0,03 **  
EPT 

Autumn 5,20 2,17 5,38 2,26 -0,14 15 0,89   

 
 
Conclusions 
 

Our first results outlined the necessity to use several different communities within an 
integrated index in order to take into account different habitats’  hierarchical level in the EU 
3260 habitat type’s conservation status assessment. Taxa richness and some national 
biological indices were useful to highlight channelization impact. Monitoring must be 
preferentially performed several times per year with respect to community seasonality. If not 
possible, we recommend to collect community data in spring because it is the breeding bird 
season and migrant birds are come back, and because it is the growing season for plants and 
invertebrates. 
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Synthèse 
 

En introduction (cf. Introduction § 4.2), nous avons souligné que les indices 

biologiques s’avèrent des outils particulièrement intéressants dans les monitorings relatifs aux 

pressions anthropiques parce qu’ ils sont faciles et rapides à utiliser, et surtout simples à 

interpréter (Gray & Jensen, 1993). C’est le cas des indices présentés dans ce chapitre. 

Néanmoins, tous ne sont pas affectés par la chenalisation de l’habitat UE 3260. Deux 

hypothèses peuvent être proposées : 1) la chenalisation n’ influence pas les caractéristiques 

biologiques testées, 2) l’échelle de travail ne convient pas. 

L’absence de résultat sur le CSI est probablement à relier à la première hypothèse. En 

effet, la valeur de cet indice dépend du nombre d’ individus par taxon dans différents types 

d’habitat (ex : forêts, villes). Nous avons vu dans le chapitre précédent que la composition du 

paysage autour de la rivière est similaire entre stations contrôles et chenalisées. Il est donc 

logique que les préférences des communautés ornithologiques en termes de types d’habitat ne 

soient pas affectées. Par contre, la chenalisation est reliée à une baisse de richesse et de 

diversité en oiseaux à l’échelle de la station d’étude, ce qui signifie que les communautés 

réagissent. Les résultats du chapitre précédent sur les caractéristiques environnementales et 

ceux du CSI soulignent que le paysage ne subit pas de modifications majeures ; les 

changements au sein des communautés ornithologiques sont donc certainement dépendants 

des altérations physiques du lit de la rivière. 

Les échelles spatiales et temporelles utilisées dans le calcul des indices sont aussi très 

importantes. Les indices de diversité, et plus spécifiquement de richesse taxonomique, sont 

significativement plus faibles en présence de chenalisation au niveau de la station pour les 

oiseaux, du macrohabitat pour les plantes, et du microhabitat pour les macroinvertébrés (cf. 

Figure 27). 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 27 : Comparaison du nombre de taxons entre stations contrôles et stations chenalisées. 
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Si nous prenons l’exemple des plantes, les faciès rapides et lents doivent être séparés afin 

d’observer des différences de richesse. A l’échelle de la station, les valeurs sont en effet très 

proches et même inférieures dans les stations contrôles (cf. Figure 2, 12.19 taxons en 

moyenne) par rapport aux stations chenalisées (12.49 taxons, t94 = -0.27, P = 0.79).  

L’aspect temporel est également incontournable. Prenons le cas de l’ IBGN : la moyenne à 

l’année ne montre pas de différence significative (cf. Figure 2, IBGNC = 14.36, IBGNI = 

12.39, t30 = 1.57, P = 0.13), alors qu’au printemps nous constatons que la note est 

significativement plus faible dans les stations chenalisées (cf. Table 1). Quelque soit la 

communauté et les indices, le printemps semble la saison la plus appropriée à la récolte des 

données de terrain, l’ idéal étant de réaliser des suivis sur plusieurs années consécutives. Ces 

conclusions montrent que l’ impact de la chenalisation n’est pas constant dans le temps et 

s’exerce de façon très locale, ou qu’ il existe des zones refuges, dans les faciès lents par 

exemple, qui limitent l’ impact de la chenalisation sur de grandes portions de rivière. 

 

Dans tous les cas, la chenalisation s’accompagne d’une altération des valeurs 

indicielles : diminution des indices de diversité, de l’ IBGN, de l’EPT et de l’ IBMR. 

Toutefois, les différents indices utilisés dans ce chapitre peuvent révéler des effets multiples 

d’altération de l’habitat physique mais également de la qualité de l’eau. A ce stade, il devient 

nécessaire de vérifier si les différences entre stations contrôles et chenalisées ne sont pas 

imputables à un impact chimique ou de montrer que celui-ci est négligeable par rapport à 

l’ impact physique. Les Chapitres IV et V aborderont ce sujet. Une étude plus détaillée de la 

richesse en taxons de différents groupes de plantes fera l’objet du chapitre IV. Il serait 

néanmoins intéressant de décomposer davantage ces indices ou d’établir un indice 

multimétrique tenant compte des caractéristiques biologiques les plus informatives quand aux 

changements sur les communautés (ex : à travers la formation de groupes fonctionnels). Un 

tel indice simplifierait l’ interprétation des données biologiques pour les gestionnaires ou le 

grand public en fournissant une seule valeur plutôt que plusieurs conflictuelles. Cet indice 

aurait pour rôle d’éclairer l’état de l’habitat dans son intégralité. Le nombre de métriques par 

communauté n’aurait pas besoin d’être équivalent mais chaque métrique devrait être corrélée 

à un stress environnemental spécifique (Griffith et al., 2005). 
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Introduction 
 

Les plantes aquatiques, ou macrophytes, jouent un rôle important sur les structures et 

le fonctionnement des habitats aquatiques (Baattrup-Pedersen & Riis, 1999). Elles 

interagissent étroitement avec leur habitat et contribuent à sa stabilité (Gregg & Rose, 1985, 

Sand-Jensen, Borg & Jeppesen, 1989). Elles facilitent par exemple l’autoépuration des eaux 

par l’absorption des nutriments, ralentissent le courant et piègent les sédiments fins ce qui 

crée une hétérogénéité physique du chenal, et offrent de nombreux microhabitats aux autres 

communautés comme les macroinvertébrés benthiques (Champion & Tanner, 2000). Les 

changements de l’habitat ont un impact sur les communautés de macrophytes, qui à leur tour 

influencent la composition environnementale et biologique de celui-ci. Par exemple, la vitesse 

de courant régule leurs croissance et distribution (Westlake, 1975, Dawson, 1988). Le 

développement des plantes freine alors le courant et augmente la variabilité des vitesses aux 

petites échelles spatiales. De part leur immobilité, leur capacité à intégrer les effets cumulés 

de plusieurs perturbations (Tremp & Kohler, 1995), et la pérennité de nombreux taxons, les 

plantes aquatiques reflètent ainsi les changements à long terme de l’habitat. Elles sont 

également largement distribuées et faciles à identifier, l’ensemble de ces propriétés leur 

conférant un statut intéressant de bioindicateurs (Szoszkiewicz et al., 2006), notamment dans 

les études d’ impact de pressions anthropiques. 

 

Le contrôle mécanique et chimique des mauvaises herbes, la régulation des débits de 

rivière, et le déversement des eaux usées constituent les principales menaces qui, par leurs 

retombées sur les processus physiques, chimiques et biologiques, entraînent la perte de la 

végétation aquatique naturelle de nombreuses rivières (Best, 1994, Pot, 1996, Bravard et al., 

1997, Pinder et al., 1997). En termes de composition, les taxons opportunistes à croissance 

rapide remplacent progressivement les taxons se développant lentement (Pot, 1996, Rorslett & 

Johansen, 1996). Depuis les années 80, des mesures ont été prises pour diminuer la charge en 

nutriments des rivières, améliorer la qualité de l’eau, et ce qui limite la disparition de taxons 

polluosensibles et les proliférations d’espèces invasives. La diversité végétale continuant à 

décroitre, la chenalisation est rapidement apparue comme l’une des causes majeures. En effet, 

les aménagements anthropiques type chenalisation sont largement répandus en Europe, en 

particulier là où l’agriculture est intensive (Brookes, 1988, Petts, 1988). Par la perte de 

complexité structurale liée aux méandres naturels des cours d’eau, ces aménagements 
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affectent la diversité et distribution des communautés de macrophytes. Il devient essentiel de 

comprendre les interactions entre les structures et fonctions de l’habitat et les communautés 

biologiques pour envisager des mesures de restauration. 

 

L’objectif de ce chapitre est par conséquent de regarder les effets de la chenalisation 

sur la composition physique, chimique, et biologique (au travers des communautés de plantes 

aquatiques), de l’habitat UE 3260. Pour cela, nous avons travaillé à deux échelles spatiales : la 

station de 100 mètres de long et le macrohabitat avec une distinction entre faciès rapides et 

faciès lents. Les hydrogéomorphologues considèrent ces faciès d’écoulement comme les 

unités fondamentales des rivières (O’Neil &  Abrahams, 1984, Newbury & Gaboury, 1993). 

Ils leur attribuent une fonction physique de dissipation optimale de l’énergie. Ils sont 

également le reflet à long terme des contraintes exercées par la géologie, la morphologie 

terrestre, la couverture végétale et le climat (Beschta & Platts, 1986). Les cours d’eau naturels 

présentent toujours des alternances de faciès y compris dans leur parcours les plus rectilignes. 

La diversité longitudinale de leurs formes et structures physiques est mise à profit par la flore 

et la faune aquatique qui y rencontrent les différents habitats nécessaires à l’accomplissement 

de leurs cycles vitaux (Malavoi & Souchon, 2002). Malgré les diverses démonstrations de leur 

importance, l’approche par faciès intéresse surtout les études en hydromorphologie. Ils sont 

peu utilisés dans les études relatives aux communautés biologiques à l’exception des poissons. 

C’est pourquoi nous voulons préciser ici les relations plantes-environnement dans ces faciès 

et donc travailler à l’échelle du macrohabitat. Dans l’article qui suit, nous essayons de 

répondre à un certain nombre de questions : Sur quelles caractéristiques environnementales la 

chenalisation exerce-t-elle un impact ? Quelles sont les conséquences sur les communautés 

macrophytiques ? Est-ce que les réponses différent en fonction du type de structures ? Quelle 

est l’échelle qui offre les tendances les plus significatives ? 
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Abstract. From a perspective of stream health assessment, the present study examined the 

relationships between channelization, environmental characteristics and plant communities 

between four streams (Betz, Cléry, Lunain and Ecole Rivers) southeast of Paris, France. 

Seventeen 100-m long reaches, each divided in a pool / riffle sequence, were monitored in 

2006. Each reach had zero to three channelization structures (i.e., embanking, resectioning, 

and other man-made structures). Redundancy analysis and mean-comparison tests were used 

to compare environmental and floristic data between control reaches and impacted 

(channelized) reaches according to channelization structure. Two spatial scales were tested: 

the reach scale and the pool / riffle sequence scale. Differences were related to the 

composition in flow velocities, depths and substrates, which affected the pool / riffle sequence 

within the reaches. Channelization also had a strong influence on floristic richness at the pool 

/ riffle sequence scale according to biological types (vascular plants, bryophytes, and 

macroalgae) and eco-morphological types (hydrophytes and helophytes). Regarding plant 

composition, vascular plant taxa such as Helosciadium nodiflorum and Berula erecta were 

replaced by opportunist taxa such as Potamogeton crispus in impacted reaches. 

Channelization structures affected stream habitat by reducing mean flow velocity and riffle 

number in favor of pool number, by causing down-cutting, taxa shifts, and loss of 

biodiversity. Our study supports that channelization must be accompanied by measures 

preserving the initial physical conditions of streams and natural plant community 

composition. 

 

Keywords: EU 3260; river; human impact; spatial scale; richness; indicator species. 
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Introduction 
 

Stream channelization is 
widespread and intensive worldwide. 
Indeed, streams have been modified for 
human convenience, e.g., for farming, 
navigation, agriculture, and road building 
(1999). Channelization, or channel 
modification, corresponds to the set of 
anthropogenic alterations that modify 
stream hydrology. For instance, 
implementation of man-made structures 
permit resectioning, realignment, or 
embanking of streams to prevent them 
from flooding or to modify their channels 
for various land uses (e.g., drainage for 
agriculture, shipping). Consequently, 
channelization affects channel dimension 
and shape (Brookes, 1988) as well as a 
stream’s physical heterogeneity and 
connectivity with adjacent lands that might 
be thus reduced (Frissell et al., 1986). The 
physical variation in flow velocity, depth 
and substrate that characterizes natural 
meandering watercourses and provides 
complex habitat structures is also often 
altered (Petts, 1984, Brookes, 1985, 1988). 
Such changes in the abiotic environment 
can impact biotic compartments (Bravard 
et al., 1997, Thomson et al., 2001) and the 
establishment of hydraulic structures create 
serious ecological problems (Dynesius & 
Nilsson, 1994, Karr, 1994). For example, 
despite the improvement in water quality 
of many European streams during the last 
two decades, aquatic biodiversity is still 
declining because of altered physical 
conditions and intensive land use 
(Kristensen & Hansen, 1994, Haury, 1996, 
Pinder et al., 1997). 

The large variety of channelization 
structures, besides the variability in natural 
conditions in streams, leads to a complex 
assessment of human influences on 
ecological and biological characteristics of 
streams. Several management methods 
have been developed to assess human 
impacts such as channelization of streams 
(e.g. River Habitat Survey, Raven et al., 
1997). Bioassessment techniques also have 

been developed to complement surveys of 
environmental changes (Lenat, 1993, 
Rosenberg & Resh, 1993). Assessment 
may involve evaluation of biological 
communities in terms of taxa diversity, 
number of individuals, biomass, 
community structure, or a summary index 
incorporating more than one indice 
(Rosenberg & Resh, 1993). Benthic 
macroinvertebrates and fishes are the most 
commonly used organisms to assess the 
impact of channelization structures in 
streams because they often integrate effects 
across large spatial and temporal scales, 
and thus, provide more accurate measures 
than environmental characteristics alone 
(Karr, 1987, Gerritsen, 1995). Only a few 
studies have used bioindication abilities of 
aquatic plant communities to assess 
channelization impact. Yet, many plant 
taxa exhibit distinct preferences for 
hydrologic characteristics such as flow 
velocity, depth, and substrate (Haslam, 
1978, Baattrup-Pedersen & Riis, 1999, Riis 
& Biggs, 2003, Gurnell et al., 2006, 
Lacoul & Freedman, 2006), and contribute 
strongly to ecosystem health and services 
(Gregg & Rose, 1985, Sand-Jensen, 1998, 
O’Hare & Murphy, 1999, Harrison, 2000, 
Westwood et al., 2006). Hence, plant 
communities may be related to 
channelization impact and used as 
indicators of stream health. 

The need to assess stream health is 
a major matter of concern, e.g., in Europe 
with the “European Union’s ‘Habitat’  
Directive”  (92/43 EEC, European Union, 
1992) and the “European Union’s Water 
Framework Directive”  (00/60 EEC, 
European Union, 2000). Among the 
European aquatic habitat types (European 
Commission, 2007), the – EU 3260 – 
“Water courses of plain to mountain levels 
with the Ranunculion fluitantis and 
Callitricho-Batrachion vegetation”  has 
been targeted as a priority habitat because 
of its vulnerability. This habitat occurs in 
chalk streams, which are typically 
characterized by diverse and abundant 
plant communities (Butcher, 1933, 
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Haslam, 1987, Sand-Jensen, 1998, 
Westwood et al., 2006). Thus, it is 
important to assess the possible impact of 
channelization on this habitat to provide 
decision elements to local managers. 

In the present study, we tested 
relationships between environmental and 
floristic characteristics of streams to assess 
the impact of channelization on the health 
of small French streams dominated by 
Ranunculion and Callitriche sp. Three 
types of channelization structures were 
studied: embanking, resectioning, and 
man-made structures causing obstacles for 
water flow (bridges, ground sills, groynes). 
Four small streams of similar size and 
geomorphologic characteristics were 
examined at two different spatial scales: 
reach-scale and pool / riffle sequence scale. 
Although the pool / riffle sequence has 
been rarely used in impact studies, here it 
provided information on local processes. 
Our objectives were to assess the impact of 
channelization, and more precisely of each 
channelization structure, at each scale on 
1) the environmental (physical and 
chemical) characteristics of the streams, 2) 
the plant richness in different taxonomic 
groups, and 3) the floristic composition of 
the streams. In addition, we discuss the use 
of several plant taxa as potential indicators 
of physical stream health. 
 

Methods 
 
Study sites and sampling 
 

This study was conducted within 
the Seine-Normandy’s hydrological basin 
(100,000 km2), in the south of the Ile-de-
France region (Fig. 1). The region’s area is 
flat (mean slope < 1‰). It comprises 
plateau at low elevation (mean 160 m 
a.s.l.) with lowland streams. The 
geological layer is constituted of limestone 
and the region belongs to the same 
biogeographical region (Atlantic climate, 
mean annual temperature 11° C, mean 
annual precipitation 600 mm), permitting 

comparable geographical and geological 
conditions for streams under study. 
 

 
Fig. 1 Location of the four streams: (a) the study 
area within France, (b) the Seine-Normandy’s 
hydrological basins and its networks, (c) the Ecole, 
Lunain, Betz and Cléry Rivers and the stream 
sections studied. 
 

Three types of channel structures 
were considered according to the 
definitions of Brookes (1988) and Wasson 
et al. (1995): (1) embanking, which 
constitutes an elevation increase of stream 
banks, (2) resectioning, which results in 
channel profile change with meander loss, 
and (3) other man-made structures that 
locally add rigid structures in the stream 
bed (bridges, ground sills, and groynes). 
Sills are concrete steps placed in the 
thalweg or wood logs fixed on the 
substrate, and groynes are perpendicular 
wing-dykes; both structures are used to 
accelerate water flow. 

In 2006, we chose four streams 
(Betz, Cléry, Lunain and Ecole) where the 
EU 3260 habitat type (see also 
introduction) is well represented. The flow 
of these streams varies from 0.37 m3 s-1 
(Ecole) to 1.44 m3 s-1 (Cléry). For 30 years, 
they have been partially channelized by 
multiple structures to regulate water flow, 
protect human populations, and to create 
water reservoirs for agriculture and 
domestic usages. We studied each along 5-
6 km sections (see Fig. 1c) that were 
characterized by (1) chalk geology, (2) low 
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Strahler stream order (1-2), (3) moderate 
trophic state, and (4) same types and 
intensities of land use (grass meadows with 
small area of forests). 

Along the stream sections, 
seventeen 100-m long reaches were 
monitored (three to five reaches per 
stream, each 1-2 km apart, see Appendix 1) 
according to the presence or absence of 
channelization structures. Each reach 
exhibited a succession of pool / riffle 
sequences sensu Frissell et al. (1986). 
According to Giorgi et al. (2005), pools (1 
to 3 per reach, see Appendix 1) were deep 
areas (25–80 cm depth) with flow 
velocities < 20 cm s-1. Riffles (0 to 4 per 
reach) were shallow areas (10–30 cm 
depth) with high velocities (40–60 cm s-1). 
Impacted reaches (11 reaches) had one to 
three channelization structures of 
embanking, resectioning, or bridge, sill or 
groyne, along the 100 m reach studied, 
while control reaches (6 reaches) had no 
such channelization structures. The Lunain 
River had no control reaches because of 
the high degree of human influence along 
its course. 
 
Physical habitat characterization 
 

For each reach, physical habitat 
characteristics were recorded in spring 
(May), summer (July) and autumn 
(September) 2006 by field measurements 
and cartographies. Sinuosity (whole reach 
length / linear distance between the two 
reach extremities) was calculated at the 
reach scale from 1/25 000 maps. In the 
field, the number and percentage of pools 
and riffles within each reach were 
determined. In each pool and riffle, depth, 
average width, flow velocity, and cover 
percentage of seven substrate types 
(artificial like building material, cobble, 
pebble and gravel, organic detritus, sand, 
silt, and terrestrial sediment) were 
measured by using a graduate ruler, 
measuring tape and electromagnetic 
current meter for river. For each sampling 
date we took one measurement of width, 

one transect with measurements every 20 
cm and also ten random points for depth, 
and five random points on the water 
surface for flow velocity for each pool and 
riffle in the 17 reaches. Each reach was 
thereafter characterized by two physical 
measurements, the mean value of each 
physical characteristic along all the pools 
of the reach and the mean value of each 
physical characteristic along all the riffles 
of the reach. Percentage light availability 
(percent of lighted portions versus shaded 
by riparian vegetation) was visually 
estimated by vertical projection in pools 
and riffles. 
 
Chemical analysis 
 

In each reach, 50 ml of water was 
collected once per month from May to 
December 2006. Water samples were 
analysed < 24 h after sample collections 
using chemical kits for NO3

-, NO2
-, NH4

+, 
PO4-P, total hardness, carbonate hardness 
and pH (Reagent case, Visicolor ECO 
Analysenkoffer, Macherey-Nagel). The 
NO3

-, NO2
- and NH4

+ concentrations were 
also used to assess total dissolved 
inorganic nitrogen, while total hardness 
and carbonate hardness permitted quantify 
values of carbonate (CaCO3) and 
magnesium (Mg2+) concentrations. 
Dissolved oxygen concentration (measured 
at 10 a.m.), water temperature, and 
conductivity were measured in situ in each 
reach using two dataloggers (Dissolved 
Oxygen Pocket Meter, Oxi315i/SET, 
WTW; Multi-channel analysers, Consort 
C533). 
 
Floristic data 
 

Plant surveys were conducted in the 
same reaches and at the same time as 
physical characteristics in May, July and 
September 2006, without considering the 
banks but including the seasonally 
emerged parts of stream beds. 
Observations were made using a glass-
bottom bucket. The presence and total 
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percent cover in pools and riffles (100-m 
long reaches) of vascular plant taxa, 
bryophytes, and macroalgae were 
estimated from the banks and within the 
channel using a measuring tape. The 
percent cover gave an estimation of the 
relative abundance of each taxa in pools 
and riffles. Taxa were identified to the 
species level according to Tutin et al. 
(1964-1993, vascular plants), Smith (1978, 
, 1990, bryophytes) and Coudreuse et al. 
(2005, bryophytes). Macroalgae were 
identified to the genus level (Bourrelly, 
1966-70). Floristic richness, calculated at 
the scale of reach and pool / riffle 
sequence, included total taxa richness, 
richness within biological types (vascular 
plants, bryophytes, macroalgae), and 
richness within two main eco-
morphological types (hydrophyte and 
helophyte taxa) according to Raunkiaer 
(1905). 
 
Statistical analyses 
 

Environmental characteristics were 
divided into physical and chemical 
characteristics (Appendix 1). Values of 
chemical characteristics used in statistical 
analyses were linked to the reach scale and 
equal to the means of the eight sampling 
dates (May to December). For physical 
characteristics and plant percent cover, 
values used at the reach scale analysis 
correspond to the means of the three study 
dates (May, July, and September) for all 
pools and riffles recorded within a reach. 
For pools, the means of the three months 
were calculated by using the measures 
recorded in the different pools within a 
reach, and for riffles, by using the 
measures of the different riffles within a 
reach. The values of reach richness 
correspond to the sum of the three 
sampling months for all the different taxa 
found in pools and riffles. The values of 
pool richness correspond to the sum of taxa 
found in the different pools of a reach, and 
the values of riffle richness to the sum of 

taxa found in the different riffles of a 
reach. 

Redundancy analysis (RDA) 
computed using the ADE4 package 
(Chessel, Dufour & Thioulouse, 2004) in 
the R-2.7.0 software (Ihaka & Gentleman, 
1996, R Development Core Team, 2008) 
were used to correlate environmental 
characteristics of the three months and 
channelization at the reach-scale, for pools 
and riffles separately (except for chemical 
characteristics and sinuosity) (Ewald, 
2000, Schröder, Kiehl & Stock, 2002). 
Over 37 variables measured on the field, 
we used principal component analysis and 
models with Akaike Information Criterion 
(Hastie & Pregibon, 1993) to remove 
highly correlated variables and selected 24 
variables. The ordination of environmental 
characteristics in RDA was constrained in 
such a way that the resulting ordination 
vectors were linear combinations of the 
channelization structures. Data were 
centered on their means and standardized 
by column due to non-homogeneous 
dimensionality and were linearly related to 
one another by Euclidean distances 
(Legendre & Legendre, 1998). 

Floristic richness was compared 
between control and impacted reaches at 
the two scales (reach / pool or riffle) using 
t-tests. This was done to assess the impact 
of channelization on richness and to find 
which taxonomic groups, biological types 
and spatial scales were the most affected 
by channelization. In addition, using the 
ADE4 package in the R-2.7.0 software, the 
relationships between channelization and 
plant distribution at the two study scales 
were tested by RDA. We chose RDA 
instead of canonical correspondence 
analysis (CCA, ter Braak, 1986) because 
the abundances of taxa were not measured 
by individual counting but by percent 
covers. The distribution of percent covers 
were skewed (few taxa with high percent 
cover and many taxa with very low or null 
percent cover). Then, percent covers were 
log-transformed to avoid any excessive 
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influence of dominant taxa on the results, 
next centred and then analyses by RDA. 

Correlations between the structures 
of the two data sets of the RDA 
(environmental characteristics and plant 
percent cover) at the two study scales were 
then tested by a randomization test 
(PROTEST) using 999 Monte-Carlo 
permutations (procuste.randtest function 
implemented in the ADE4 package, R-
2.7.0 software) as developed by Dray et al. 
(2002). This allowed us to test whether 
differences in environmental 
characteristics caused by channelization 
were linked to differences in plant 
composition. 
 

Results 
 
Environmental characteristics 
 

At the reach scale, environmental 
characteristics (Appendix 1) discriminated 
the sampled reaches according to the 
channelization structures in each (Fig. 2). 
In the RDA, the sum of the first two 
eigenvalues (37.3% and 31.3%) as well as 
the ratio between the variance of predicted 
values and the variance of observed values 
(axis 1, r² = 0.76 and axis 2, r² = 0.81) 
showed that the differences in 
environmental characteristics were 
correlated to the differences between 

channelization structures along these two 
axes. Axis 1 mainly separated control 
reaches to reaches with one structure type 
of channelization. Control reaches had a 
high percentage of riffles and also a high 
flow velocity and PO4 concentration, 
whereas reaches with one channelization 
structure were mostly characterized by 
high CaCO3 concentration and fine 
substrate of sand. The second axis mainly 
distinguished control reaches and reaches 
with only resectioning or embanking on 
the negative end to reaches with only man-
made structures and combinations of two 
or three structures on the positive end. 
Embanked reaches were characterized by a 
higher number of pools. Reaches with 
man-made structures and several structures 
were linked to high temperature, 
predominance of coarse substrate such as 
cobbles, artificial substrata, pebbles and 
gravel, and organic detritus. In summary, 
embanking and resectioning appear to be 
related to morphological changes that 
affected flow velocities and widths. The 
effects of man-made structures and their 
combinations were associated with 
changes in substratum composition in 
comparison to controls. The correlation 
circle (Fig. 2d) confirmed the separation of 
control reaches and types of channelization 
structures. 
 

 
Fig. 2 Redundancy analysis of the physical and chemical characteristics of the study reaches. (a) Positions of the 
environmental characteristics on the first (horizontal) and second (vertical) axes of the RDA. (b) Histogram of 
eigenvalues. (c) Representation on the factorial map (axis 1 x axis 2) of the position of each reach. Each reach 
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has two positions linked by an arrow. The arrow starts from the position predicted by the type or absence of 
impacts. Its head points on the projected raw position not predicted by the type or absence of impact. A long 
arrow indicates a difference between the observed value of the environmental characteristics in a reach and the 
theoretical values that should be expected according to the type of impacts in this reach. The channelization 
structures for each reach are indicated by circles as follows: first circle = resectioning, second circle = 
embanking, and third circle = man-made structures. White circle (� ) means absence of structure; black circle (� ) 
means presence of structure. (d) Correlation between the type or absence of impact and the first (horizontal) and 
second (vertical) axes of the RDA. Codes for reaches, environmental characteristics, and channelization 
structures are given in Appendix 1. 

 
We noticed different trends 

between pools and riffles (Fig. 3). We 
concentrated on the first two axes of the 
two RDAs because they explained > 50 % 
of the total inertia and because they 
allowed us to characterize the differences 
between control and impacted reaches (for 
riffles: axis 1, 44.9 %, r² = 0.79 and axis 2, 
23.6 %, r² = 0.71; for pools: axis 1, 32.3 
%, r² = 0.82 and axis 2, 26.6 %, r² = 0.65). 
Controls had more heterogeneity in pool / 
riffle sequences than impacted reaches, 
probably because of the higher number of 
riffles. Control riffles were wider than 
impacted riffles, and they had finer 
substrata and were slightly deeper. Riffles 
with combined structures were the most 
distinct from controls. In the RDA for 
pools, controls and channelization 
structures were most differentiated. Flow 
velocities and depths were higher in 
control pools than in impacted pools. Pools 
of embanking and resectioning structures 
were characterized by a dominance of 
sand, and higher CaCO3 concentrations 
and pool number than the other pools. In 
contrast, pools with man-made structures 
and with combined structures had higher 
light availability, artificial substrata, 
cobbles, and organic detritus. These 
substrata were closely related to human 
impacts, e.g. artificial substrata and 
cobbles resulted directly from modifying 
the stream bed. Axis 3 also had an 
important eigenvalue of 25.4 % and 
indicated the same trend as axis 2, so it 
was not represented in figure 3. 
 
 
 
 
 

 

 
Fig.3 Redundancy analysis of the physical and 
chemical characteristics (a) in riffles and (b) pools. 
Position of environmental characteristics on the 
first (horizontal) and second (vertical) axes of the 
RDA, histogram of eigenvalues, and correlation 
between impacts and the first (horizontal) and 
second (vertical) axes are represented for each 
RDA. Coding for channelization structures is as in 
figure 2. See also the legend of figure 2 for an 
explanation of the positions of the reaches at the 
two ends of an arrow. 
 
Floristic characteristics 
 

In the four study streams, vascular 
plant taxa (48 taxa) were much more 
numerous than bryophytes (12 taxa) and 
macroalgae (11 taxa). A high number of 
floral families (33 families) was recorded. 
The number of taxa per reach varied 
between 17 and 35 depending on the 
stream. Hydrophytes were more numerous 
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than helophytes (50 vs 21 taxa, 
respectively). 

The presence of channelization was 
not correlated to total plant richness at the 
reach scale. However, the number of 
vascular plant (t94 = -2.05, p = 0.04) and 
helophyte taxa (t92.56 = -4.55, p < 0.001) 
were higher and the number of macroalgae 
taxa was lower (t94 = 4.52, p < 0.001) 
compared to controls (Fig. 4). This absence 
of significant trends in total richness at the 
scale of the reach was due to the opposite 
effect of channelization in riffles in 
comparison with pools. Indeed, total plant 

richness was lower in riffles and higher in 
pools for impacted reaches than for 
controls (t43 = 2.12, p = 0.04, see also Fig. 
4). In riffles, the decrease in richness was 
significant for hydrophytes (t43 = 3.49, p = 
0.001), bryophytes (t28.46 = 3.08, p = 0.005) 
and macroalgae (t43 = 4.27, p < 0.001). In 
contrast, the increase in richness in 
impacted reaches was significant only for 
vascular plants in pools (t49 = -3.33, p = 
0.002), while macroalgae richness was 
significantly lower in pools of impacted 
reaches (t49 = 2.18, p = 0.003). 

 

 
Fig.4 Box plot of floristic richness comparing controls (C) and impacted reaches (I) at the two scales: reach and 
pool / riffle sequence. For each plot, the extreme of the lower whisker, lower hinge, median, upper hinge, and the 
extreme of the upper whisker are shown. Plot with an asterisk (* ) in the right top corner indicates that mean 
floristic richness of C and I are significantly different (t-test, p < 0.05). n = 18 for control reaches, control pools 
and control riffles, n = 33 for impacted reaches and impacted pools, and n = 27 for impacted riffles because two 
reaches have no riffles. 
 

The RDA for macrophyte taxa at 
the reach scale underlined the important 
relationships between channelization and 
the distribution of floristic communities 
(Fig. 5). In the space of RDA, the 
eigenvalue of the first axis (56.4 %) as well 
as the ratio between the variance of 
predicted values and the variance of 
observed values (axis 1, r² = 0.84) showed 
that the differences in plant percent cover 
were correlated to the differences between 
channelization structures on this axis. Axis 
1 mainly separated control reaches from 
impacted reaches. Nuphar lutea (L.) Sibth 
& Sm, Ranunculus fluitans Lam, 
Fontinalis antipyretica Hedw, Zannichellia 
palustris L., Vaucheria sp. de Candolle and 
Potamogeton crispus L. were mainly found 

and abundant in impacted reaches. In 
contrast, Helosciadium nodiflorum (L.) 
Lag., Berula erecta (Huds.) Coville, 
Hildenbrandia rivularis. (Liebm.) 
J.Agardh, Cladophora sp. Kützing and 
Nitella sp. C. Agardh, were mainly 
recorded and abundant in control reaches. 
Along this axis, reaches with man-made 
structures and combined structures were 
less different to controls in terms of plant 
composition than resectioned and 
embanked reaches. The effects of different 
structures were compensated for each other 
as previously observed. Axis 2 (17.9 % of 
variance, r² = 0.71) mainly distinguished 
reaches with one structure on the negative 
end to reaches with several structures on 
the positive end. Elodea canadensis 
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Michx, Lemna minuscula L. and Phalaris 
arundinacea L. were correlated and 
abundant in reaches with man-made 
structures, whereas taxa as Callitriche 

obtusangula Le Gall and Myosotis gr. 
Palustris L. were mostly abundant in 
reaches with combined structures. 
 

 

 
Fig. 5 Redundancy analysis of the floristic assemblages. (a) Position of the taxa on the first (horizontal) and 
second (vertical) axes of the RDA. Only the most frequent and abundant taxa are presented. The remaining taxa 
are represented by a central triangle (� ). (b) Histogram of eigenvalues. (c) Representation of the factorial map 
(axis 1 x axis 2) of reaches. See also the legend of figure 2 for an explanation of the positions of the reaches at 
the two ends of an arrow. Coding for channelization structures is as in figure 2. (d) Correlation between impacts 
and the first (horizontal) and second (vertical) axes are represented for each RDA. Complementary codes for 
reaches, taxa, and channelization structures are given in Appendix 1. 
 

Differences in plant composition 
were also notable at the scale of riffles and 
pools (Fig. 6). The first two axes of the two 
RDA were presented because they 
explained > 50 % of the total inertia (for 
riffles: axis 1, 38.4 %, r² = 0.66 and axis 2, 
36.6 %, r² = 0.83; for pools: axis1, 35.5 %, 
r² = 0.86 and axis 2, 28.3 %, r² = 0.71). 
Differences varied according to 
channelization structure. In riffles, controls 
had a complex community dominated by 
bryophytes (e.g. Amblystegium riparium 
(Hedw.) B., S. & G., Pellia endiviifolia 
(Dicks) Dumort, Rhynchostegium 
riparioides (Hedw.) Card) and macroalgae 
taxa (e.g. H. rivularis, Nitella sp.), whereas 
impacted riffles were correlated to some 
abundant helophyte taxa. Nevertheless, 
helophyte taxa in riffles with only man-
made structures (e.g. Poa trivialis L., 
Veronica anagallis-aquatica L., Solanum 
dulcamara L., P. arundinacea) differed 
from the helophyte taxa of the other 
impacted riffles (e.g. Veronica 
anagalloides Guss, Teucrium scordium L., 

Phragmites australis Cav. Trin. Ex Steud). 
In pools, the main differences were notable 
for specific communities of embanked and 
resectioned pools composed of abundant 
taxa such as e.g. R. fluitans, F. 
antipyretica, N. lutea, Phormidium sp. or 
Vaucheria sp. and for specific 
communities of pools with several 
structures composed of a mixture of 
hydrophyte taxa (e.g. C.obtusangula, 
Amblystegium fluviatile (Hedw.) B., S. & 
G., Nitella sp., H. nodiflorum) and 
helophyte taxa (e.g. Solanum dulcamara 
L., Veronica beccabunga L.). 

Finally, the association between 
environmental characteristics and plant 
percent covers showed that the two data 
sets (physico-chemical and floristic 
matrices) were strongly correlated at the 
two study scales (PROTEST, p < 0.001); 
i.e., the differences in plant composition 
were highly related to the differences in 
environmental characteristics. These 
explanatory (environmental characteristics) 
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Fig.6 Redundancy analysis of the floristic assemblages (a) in riffles and (b) pools. Position of taxa on the first 
(horizontal) and second (vertical) axes of the RDA, histogram of eigenvalues, and correlation between impacts 
and the first (horizontal) and second (vertical) axes are represented for each RDA. Coding for channelization 
structures is as in figure 2. See also the legend of figure 2 for an explanation of the positions of the reaches at the 
two ends of an arrow. Only the most frequent and abundant taxa are presented. The remaining taxa are 
represented by a central triangle (� ). 
 
and response (plant percent covers) 
variables showed the same trend linked to 
channelization. 
 

Discussion 
 
Channelization and environmental 
characteristics 
 

According to our results, four 
environmental characteristics were key to 
assess the impact of channelization on 
stream health: the number of pools and 
riffles within each reach, flow velocity, 
depth, and substratum type. Thus, 
channelization impact on stream health 
was particularly linked to physical 
characteristics. Because some chemical 
characteristics such as pH or oxygen 
fluctuate in time and space, and with the 
degree of human impacts, they were poorly 
associated with channelization. 
Distinguishing between natural changes 
and human-induced causes is often 
difficult because chemical measures are 

highly variable and offer little integration 
(Norris & Thoms, 1999). In contrast, 
physical characteristics are more stable in 
time. Physical characteristics related to 
pool / riffle sequence, flow velocity, depth 
and substratum type appear to be 
appropriate factors to study the impact of 
channelization because the effects of 
channelization differed between pools and 
riffles, and flow velocity, depth and 
substratum type varied with channelization 
structure. 

Channelization modified the local 
conditions of reaches by a decrease in the 
percentage of riffles, which led to a loss in 
habitat complexity. Pools also dominated 
impacted reaches with flow velocities less 
than in control reaches. Lighting was also 
enhanced, probably because banks were 
cleared near human settlements that favour 
a space gap. Nevertheless, the nature and 
intensity of environmental changes were 
affected by the structure of channelization. 
Resectioning and embanking mostly 
resulted in slower pools and fine particle 
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beds throughout long distances as 
previously observed by Raven et al. 
(2000). They affected stream morphology 
at a large spatial scale by changing flow 
velocity, width, and depth. Bank 
stabilisation and loss of sinuosity 
associated with these structures were 
arguably the causes of profile 
modification. On the other hand, reaches 
with man made structures, such as bridges, 
had faster downstream riffles and coarse 
particle beds because the structures 
accelerated flows that modified the fine 
particles. Upstream, waters were stagnant 
because the structures constituted obstacles 
against flow. They also had generally 
localized effects due to the addition of 
artificial materials during their 
construction that induced different 
substratum composition. 

Finally, reaches with combined 
structures were less affected than 
embanking and resectioning alone. It 
appears that the effects of multiple 
structures usually compensated at the level 
of the reach and the impact was generally 
lower than the presence of only one 
structure. In channelized reaches, 
complementary structures could be 
considered to locally improve conditions 
and create habitat diversity when one 
structure had a strong impact on stream 
morphology. 
 
Channelization and floristic characteristics 
 

We found that changes in floristic 
richness and shifts in plant composition 
due to channelization varied according to 
the channelization structure, scale (reach vs 
pool / riffle sequence), flow type (pool or 
riffle), and taxa group (vascular plants, 
bryophytes and macroalgae, or 
hydrophytes and helophytes). The most 
significant differences between control and 
impacted reaches were found at the pool / 
riffle scale. For floristic richness, total 
plant richness was lower in impacted 
riffles compared to controls due to a 
decrease in hydrophyte taxa, especially 

bryophytes and macroalgae. Richness 
trends probably reflected the loss of riffles 
in impacted reaches. In contrast, total 
richness was higher in impacted pools 
compared to controls because of an 
increase in vascular plants, especially 
helophyte taxa. Channelization structures, 
especially embanking and resectioning, are 
used to prevent flooding by decreasing the 
frequency and intensity of high flows, 
which stabilizes hydrological conditions 
through time. Moreover, they were 
associated with tree cutting and bank 
stabilisation, resulting in an increase in 
light availability. Thus, stable 
environmental characteristics with low 
flow velocities and strong lighting can lead 
to low community richness and a 
dominance of helophyte taxa. A strong 
community richness, derived from 
colonization strategies of taxa 
(Trémolières, 2004) or from their ability to 
exhibit several regenerative strategies 
(Combroux & Bornette, 2004), is related to 
environmental conditions, thus alteration 
of flow velocities and lighting is a 
consequence of embanking and 
resectioning. However, man-made 
structures locally increased flow velocity 
and were related to artificial substrata and 
cobbles. These constraints had a strong 
negative effect on hydrophyte richness that 
could be explained by restricted propagule 
flow, establishment of seed banks and/or 
anchorage of plants. Helophyte taxa were 
probably favoured as they are more 
ubiquitous than strictly aquatic taxa 
(Dawson, Raven & Gravelle, 1999, Gantes 
& Sánchez Caro, 2001). A decrease in 
competition processes may have favoured 
their colonization. But these effects were 
evident at the pool / riffle sequence scale, 
and did not alter the whole reach. 
Whatever the channelization structure, 
macroalgae were the most affected in 
riffles as well as in pools. The addition of 
physical impediments in the stream bed 
altered the hydrological conditions that 
may have favoured more competitive taxa 
than encrusting algae (e.g. other 
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macroalgae or vascular plants) as 
demonstrated by others (e.g. Sand-Jensen, 
Borg & Jeppesen, 1987, Sand-Jensen, 
1998, Gantes & Sánchez Caro, 2001). 
Thus, channelization affected taxa plant 
richness for all groups, but the response 
varied with the structure of channelization, 
taxonomic group, and eco-morphological 
group. Consequently, floristic richness of 
these groups is an indicator of several 
types of physical stream alteration. 

Regarding taxa composition, most 
taxa were found in all the sampled reaches 
but their relative abundance differed 
among reaches and produced different 
community structures depending on 
presence or absence of channelization. 
Among impacted reaches, reaches with 
man-made structures and combinations of 
channelization structures had a floristic 
composition more closely related to control 
reaches than embanking and resectioning. 
Nevertheless, reaches with man-made 
structures and combinations of 
channelization structures had mostly 
tolerant taxa with opportunistic strategies, 
such as E. canadensis, usually considered 
as an exotic species (Thiébaut, 2007) 
because of its efficient dispersal ability and 
high resistance to disturbance (Grime, 
Hodgson & Hunt, 1988), or C. 
obtusangula and M. gr. Palustris. 
Embanking and resectioning had a higher 
effect on plant community structure, 
especially in pools, and seemed to lead to a 
specific community with particularly 
resistant taxa (e.g. N. lutea, P. crispus, Z. 
palustris). In our study, N. lutea, R. 
fluitans, Z. palustris and P. crispus might 
be considered as indicators of channelized 
habitats as previously observed for R. 
fluitans (Pedersen, Baattrup-Pedersen & 
Vindbæk Madsen, 2006) and P. crispus 
(Baattrup-Pedersen, Larsen & Riis, 2003, 
O’Hare et al., 2006). For taxa related to 
control reaches, trends differed strongly 
between studies, probably due to small 
chemical differences among streams. In the 
continental region of France, we suggest 
H. nodiflorum, B. erecta and H. rivularis 

as taxa related to non-impacted situations. 
Cladophora sp. was present in our control 
reaches, whereas it is mostly 
characteristics of impacted conditions in 
water quality studies. It could be related to 
the higher PO4 concentration of controls in 
comparison to impacted reaches. 
Nevertheless, particular taxa related to 
channelization were difficult to identify 
because of the variability in their 
distribution pattern according to region and 
respective environmental conditions, the 
scale used, and the type of channelization. 
Only stenoecic taxa can be considered 
relevant, and it is clear that floristic 
communities might be more informative 
than single taxa in comparative studies of 
stream assessment. 
 

Conclusion 
 

The aim of this study was to 
determine the environmental 
characteristics, floristic data, and spatial 
scale, related to different structures of 
channelization. The physical 
characteristics in the composition in riffles 
and pools, depths, flow velocities, and 
substrata, could be useful to assess the 
physical health or the conservation status 
of the EU-3260 habitat as under the 
European Habitat Directive methodology 
(92/43 EEC, European Union, 1992). The 
floristic richness in several taxonomic 
groups (particularly bryophytes and 
macroalgae) and morphologic groups 
(particularly helophytes) highlighted 
significant differences between control and 
channelized situations at the pool / riffle 
sequence scale. The natural sequence of 
pools and riffles, and the natural diversity 
of environmental and floristic conditions, 
are necessary to maintain physical stream 
health. Whenever possible, managers 
should avoid the implementation of 
channelization because embanking and 
resectioning could lead to linear 
watercourses for long stretches. Human 
structures should be strongly localized to 
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prevent stream habitats from irreversible 
degradation. 
 

Acknowledgments 
 
This study was funded in part by the “Conservatoire 
Botanique National du Bassin Parisien” . Sandrine 
Pavoine is supported by the European Commission 
under the Marie Curie Programme. We would like 
to thank the experts of the “Direction Régionale de 
l’Environnement Ile-de-France et Loiret” , of the 
“Agence de l’Eau Seine-Normandie” , and of the 
“Fédération de Pêche du Loiret”  for their advice on 
the study sites. We acknowledge Julie Coudreuse 
for the bryophyte determination and Emmanuelle 
Porcher, Marie-Eve Miguerès, Adeline Cadet, 
Benoit Lagier, Philippe Gourdain, Denise Moindrot 
and Danielle Pereyron for their help in the field. We 
also thank Doug Evans for his valuable comments 
and English improvement of the manuscript. 
 

References 
 
Baattrup-Pedersen A., Larsen S.E. & Riis T. 

(2003). Composition and richness of 
macrophyte communities in small Danish 
streams – influence of environmental 
factors and weed cutting. Hydrobiologia 
495, 171-179. 

Baattrup-Pedersen A. & Riis T. (1999). Macrophyte 
diversity and composition in relation to 
substratum characteristics in regulated and 
unregulated Danish streams. Freshwater 
Biology 42, 375-385. 

Bourrelly P. (1966-70). Les algues d’eau douce. N. 
Boubée & Cie, Paris. 

Bravard J.-P., Amoros C., Pautou G., Bornette G., 
Bournaud M., Creuzé Des Châtelliers M., 
Gibert J., Peiry J.-L., Perrin J.-F. & Tachet 
H. (1997). River incision in south-east 
France: morphological phenomena and 
ecological effects. Regulated Rivers: 
Research and Management 13, 75-90. 

Brookes A. (1985). River channelization: 
traditional engineering methods, physical 
consequences and alternative practices. 
Progress in Physical Geography 9, 44-73. 

Brookes A. (1988). Channelized rivers. 
Perspectives for environmental 
management. Wiley interscience. 

Butcher R.W. (1933). Studies on the ecology of 
rivers. 1. On the distribution of 
macrophyte vegetation in the rivers of 
Britain. Journal of Ecology 21, 58-91. 

Chessel D., Dufour A.-B. & Thioulouse J. (2004). 
The ade4 package-I- One-table methods. R 
News 4, 5-10. 

Combroux I. & Bornette G. (2004). Propagule 
banks and regenerative strategies of 

aquatic plants. Journal of Vegetation 
Science 15, 13-20. 

Coudreuse J., Haury J., Bardat J. & Rebillard J.P. 
(2005). Les bryophytes aquatiques et 
supra-aquatiques : clé d’ identification pour 
la mise en oeuvre de l’ Indice Biologique 
Macrophytiques en Rivière. Agence de 
l’eau Adour-Garonne. 

Dawson F.H., Raven P.J. & Gravelle M.J. (1999). 
Distribution of the morphological groups 
of aquatic plants for rivers in the U.K. 
Hydrobiologia 415, 123–130. 

Dray S., Chessel D. & Thioulouse J. (2002). 
Procustean co-inertia analysis for the 
linking of multivariate datasets. 
Ecoscience 10, 110-119. 

Dynesius M. & Nilsson C. (1994). Fragmentation 
and flow regulation of the river systems in 
the northern third of the world. Science 
266, 753–762. 

European Commission (2007). Interpretation 
Manual of European Union Habitats - 
Version EUR 27. Dg Environment Nature 
and Biodiversity), p. 144. Brüssel. 

European Union (1992). Directive 92/43/EEC of 
the Council of 21 May 1992 on the 
Conservation of Natural Habitats and of 
Wild Fauna and Flora. European Centre 
for Nature Conservation, Tilburg, The 
Netherlands. 

European Union (2000). Directive 2000/60/EC of 
the European Parliament and of the 
Council of 23 October 2000 Establishing a 
Framework for Community Action in the 
Field of Water Policy. The European 
Parliament, Brussels. 

Ewald J. (2000). The influence of coniferous 
canopies on understorey vegetation and 
soils in mountain forests of the northern 
Calcareous Alps. Applied Vegetation 
Science 3, 123-134. 

Frissell C.A., Liss W.J., Warren C.E. & Hurley 
M.D. (1986). A hierarchical framework for 
stream habitat classification: viewing 
streams in a watershed context. 
Environmental Management 10, 199-214. 

Gantes H.P. & Sánchez Caro A. (2001). 
Environmental heterogeneity and spatial 
distribution of macrophytes in plain 
streams. Aquatic Botany 70, 225-236. 

Gerritsen J. (1995). Additive biological indices for 
resource management. Journal of the 
North American Benthological Society 14, 
451–457. 

Giorgi A., Feijoo C. & Tell G. (2005). Primary 
producers in a Pampean stream: temporal 
variation and structuring role. Biodiversity 
and Conservation 14, 1699–1718. 

Gregg W.W. & Rose F.L. (1985). Influences of 
aquatic macrophytes on invertebrate 



Chapitre IV : Les macrophytes et la chenalisation 

 151 

community structure, guild structure, and 
microdistribution in streams. 
Hydrobiologia 128, 45-56. 

Grime J.P., Hodgson J.G. & Hunt R. (1988). 
Comparative Plant Ecology: A Functional 
Approach to common British Species. 
Allen and Hyman, London. 

Gurnell A.M., Van Oosterhout M.P., De Vlieger B. 
& Goodson J.M. (2006). Reach–scale 
interactions between aquatic plants and 
physical habitat: River Frome, Dorset. 
River Research and Applications 22, 667-
680. 

Harrison S.S.C. (2000). The importance of aquatic 
margins to invertebrates in English chalk 
streams. Archiv für Hydrobiologie 149, 
213–240. 

Haslam S.M. (1978). River Plants: The 
macrophytic vegetation of watercourses. 
Cambridge University Press, Cambridge. 

Haslam S.M. (1987). River Plants of Western 
Europe. Cambridge University Press, 
Cambridge. 

Hastie T.J. & Pregibon D. (1993). Generalized 
linear models. In: Chambers, J.M. & 
Hastie, T.J. (ed.): Statistical Models -
Chapman & Hall, London, pp. 195–247. 

Haury J. (1996). Assessing functional typology 
involving water quality, physical features 
and macrophytes in a Normandy river. 
Hydrobiologia 340, 43-49. 

Ihaka R. & Gentleman R. (1996). R: a language for 
data analysis and graphics. Journal of 
Computational and Graphical Statistics 5, 
299-314. 

Karr J.R. (1987). Biological monitoring and 
environmental assessment: a conceptual 
framework. Environmental Management 
11, 249-256. 

Karr J.R. (1994). Protecting aquatic ecosystems: 
clean water is not enough. In: Davis, W.S. 
& Simon, T.P. (ed.): Biological 
Assessment and Criteria. - Lewis 
Publishers, London, pp. 7-13. 

Kristensen P. & Hansen H.O. (1994). European 
Rivers and Lakes. Assessment of their 
Environmental State. EEA Environmental 
Monographs 1, European Environment 
Agency, Copenhagen. 

Lacoul P. & Freedman B. (2006). Environmental 
influences on aquatic plants in freshwater 
ecosystems. Environmental Reviews 14, 
89–136. 

Legendre P. & Legendre L. (1998). Numerical 
Ecology. Elsevier Science BV, 
Amsterdam. 

Lenat D.R. (1993). A biotic index for the 
southeastern United States: derivation and 
list of tolerance values, with criteria for 
assigning water-quality ratings. Journal of 

the North American Benthological Society 
12, 279-290. 

Maddock I. (1999). The importance of physical 
habitat assessment for evaluating river 
health. Freshwater Biology 41, 373-391. 

Norris R.H. & Thoms M.C. (1999). What is river 
health? Freshwater Biology 41, 197-209. 

O’hare M.T., Baattrup-Pedersen A., Nijboer R., 
Szoszkiewicz K. & Ferreira T. (2006). 
Macrophyte communities of European 
streams with altered physical habitat. 
Hydrobiologia 566, 197-210. 

O’hare M.T. & Murphy K.J. (1999). Invertebrate 
hydraulic microhabitat and community 
structure in Callitriche stagnalis Scop. 
patches. Hydrobiologia 415, 169–176. 

Pedersen T.C.M., Baattrup-Pedersen A. & Vindbæk 
Madsen T. (2006). Effects of stream 
restoration and management on plant 
communities in lowland streams. 
Freshwater Biology 51, 161-179. 

Petts G.E. (1984). Impounded Rivers: Perspectives 
for Ecological Management. John Wiley & 
Sons, Chichester. 

Pinder L.C.V., Marker A.F.H., Mann R.H.K., Bass 
J.A.B. & Coop G.H. (1997). The River 
Ouse, a highly eutrophic, slow-flowing, 
regulated, lowland river in Eastern 
England. Regulated Rivers: Research and 
Management 13, 203-218. 

R Development Core Team (2008). R: A language 
and environment for statistical computing. 
R Foundation for Statistical Computing, 
Vienna, Austria. 

Raunkiaer C. (1905). Types biologiques pour la 
géographie botanique. Bulletin Academy 
of Royal Science (Denmark) 5, 347-437. 

Raven P.J., Fox P., Everard M., Holmes N.T.H. & 
Dawson F.H. (1997). River Habitat 
Survey: a new system for classifying rivers 
according to their habitat quality. In: 
Boon, P.J. & Howell, D.L. (ed.): 
Freshwater Quality: Defining the 
Indefinable? - The Stationery Office 
(Scottish Natural Heritage), Edinburgh, 
pp. 215-234. 

Raven P.J., Holmes N.T.H., Naura M. & Dawson 
F.H. (2000). Using river habitat survey for 
environmental and catchment planning in 
the UK. Hydrobiologia 422/423, 359–367. 

Riis T. & Biggs B.J.F. (2003). Hydrologic and 
hydraulic control of macrophyte 
establishment and performance in streams. 
Limnology and Oceanography 48, 1488–
1497. 

Rosenberg D.M. & Resh V.H. (1993). Introduction 
to freshwater biomonitoring and benthic 
macroinvertebrates. In: Rosenberg, D.M. 
& Resh, V.H. (ed.): Freshwater 
Biomonitoring and Benthic 



Chapitre IV : Les macrophytes et la chenalisation 

152 

Macroinvertebrates. - Chapman & Hall, 
New York, pp. 1-9. 

Sand-Jensen K. (1998). Influence of submerged 
macrophytes on sediment composition and 
near-bed flow in lowland streams. 
Freshwater Biology 39, 663-679. 

Sand-Jensen K., Borg D. & Jeppesen E. (1987). 
Biomass and oxygen dynamics of the 
epiphytic community in a Danish lowland 
stream. Freshwater Biology 22, 431-443. 

Schröder H.K., Kiehl K. & Stock M. (2002). 
Directional and non-directional vegetation 
changes in a temperate salt marsh in 
relation to biotic and abiotic factors. 
Applied Vegetation Science 5, 33-44. 

Smith A.J.E. (1978). The Moss Flora of Britain and 
Ireland. Cambridge University Press, 
Cambridge. 

Smith A.J.E. (1990). The Liverworts of Britain and 
Ireland. Cambridge University Press, 
Cambridge. 

Ter Braak C.J.F. (1986). Canonical correspondence 
analysis: a new eigenvector technique for 
multivariate direct gradient analysis. 
Ecology 67, 1167-1179. 

Thiébaut G. (2007). Invasion success of non-
indigenous aquatic and semi-aquatic plants 
in their native and introduced ranges. A 
comparison between their invasiveness in 
North America and in France. Biological 
Invasions 9, 1-12. 

Thomson J.R., Taylor M.P., Fryirs K.A. & Brierley 
G.J. (2001). A geomorphological 
framework for river characterization and 
habitat assessment. Aquatic Conservation: 
Marine and Freshwater Ecosystems 11, 
373-389. 

Trémolières M. (2004). Plant response strategies to 
stress and disturbance: the case of aquatic 
plants. Journal of Biosciences 29, 461–
470. 

Tutin T.G., Heywood V.H., Burges N.A., Moore 
D.M., Valentine D.H., Walters S.M. & 
Webb D.H. (1964-1993). Flora Europea. 
Cambridge University Press, Cambridge. 

Wasson J.G., Malavoi J.R., Maridet L., Souchon Y. 
& Paulin L. (1995). Impacts écologiques 
de la chenalisation des rivières. Cemagref 
éditions, coll. Etudes, série Gestion des 
Milieux Aquatiques. 

Westwood C.G., Teeuw R.M., Wade P.M., Holmes 
N.T.H. & Guyard P. (2006). Influences of 
environmental conditions on macrophyte 
communities in drought-affected 
headwater streams. River Research and 
Applications 22, 703-726. 

 



Chapitre IV : Les macrophytes et la chenalisation 

 153 

Appendix 1 Codes for streams, reaches, environmental characteristics, channelization 
structures and floristic taxa. The number associated with each reach code reflects its 
longitudinal position (1 = upstream to 5 = downstream). 
 

STREAMS CODE ENVIRONMENTAL CHARACTERISTICS CODE 

Betz BE Physical character istics  

Cléry CL Sinuosity Sin 

Ecole EC Depth (cm) Dep 

Lunain LU Flow velocity (cm s-1) FV 

 Width (m) Wid 

REACHES CODE Light availability (%) Ligh 

Brandard BE1 Artificial substratum (%) As 

Jeandrillonnerie BE2 Cobblestones (%) Co 

Dordives BE3 Pebbles and gravel (%) Pg 

Chanteraine CL1 Organic detritus (%) Od 

Boyard CL2 Sand (%) Sa 

Gril CL3 Silt (%) Sil 

Ferrières D32 CL4 Terrestrial sediment (%) Ts 

Ferrières Ville CL5 Riffle and Pool number RPn 

Oncy EC1 Riffle number Rn 

Milly EC2 Riffle percent (%) Rp 

Coudret EC3 Pool number Pn 

Noues EC4   

Garenne EC5   

Nonville LU1   

Luat LU2 Chemical character istics  

Villeron LU3 Conductivity (µS cm-1) Cond 

Gratereau LU4 Temperature (° C) Temp 

 Oxygen concentration (mg L-1) Oxy 
CHANNELIZATION STRUCTURES 

(CS) 
CODE Nitrogen concentration (mg L-1) Ntot 

No channelization structure = Control C Phosphate concentration (mg L-1) PO4 

Embanking E Carbonate concentration (mg L-1) CaCO3 

Resectioning R Magnesium concentration (mg L-1) Mg 

man-made Structures S Potential hydrogen pH 
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TAXA : Hydrophytes 

Macroalgae 

Batrachospermum sp. Roth BAT Nitella sp. NIT 

Cladophora sp. Kützing  CLA Oscillatoria sp. Vaucher         OSC 

Diatoma sp. Bory de St Vincent   DIA Phormidium sp. Kützing   PHO 

Hildenbrandia rivularis (Liebm.) J.Agardh HIL Spirogyra sp. Link        SPI 

Melosira sp. C. Agardh   MEL Vaucheria sp. de Candolle  VAU 

Microspora sp. Thuret  MIC   

Bryophytes 

Amblystegium fluviatile (Hedw.) B., S. & G. AMBf Fissidens rufulus B., S. & G. FISr 

Amblystegium riparium (Hedw.) B., S. & G. AMBr Fontinalis antipyretica Hedw.  FON 

Brachytecium rivulare B., S. & G. BRA Lunularia cruciata (L.) Lindb.   LUN 

Cinclidotus danubicus Schiffn. & Baumg. CIN Pellia endiviifolia (Dicks) Dumort.     PEL 

Cratoneuron filicinum (Hedw.) Spruce CRA Rhynchostegium riparioides (Hedw.) Card. RHY 

Fissidens crassipes Wils. ex B., S. & G. FISc Riccardia chamaedryfolia (With.) Grolle RIC 

Vascular  plants 

Berula erecta (Huds.) Coville BER Myosotis gr. Palustris L. MYO 

Callitriche obtusangula Le Gall  CALo Nasturtium officinale sl R. Br.  NAS 

Callitriche platycarpa Kützing  CALp Nuphar lutea (L.) Sibth. & Sm.   NUP 

Callitriche stagnalis Scop.  CALs Phalaris arundinacea L. PHA 

Caltha palustris L. CAH Polygonum amphibium L. POL 

Ceratophyllum demersum L.      CER Potamogeton crispus L. POTc 

Elodea canadensis Michx  ELO Potamogeton obtusifolius Mert. & Koch POTo 

Glyceria fluitans (L.) R. Br.  GLYf Potamogeton pectinatus L.      POTp 

Groenlandia densa (L.) Fourr.  GRO Potamogeton perfoliatus L. POTf 

Helosciadium nodiflorum (L.) Lag. HEL Ranunculus fluitans Lam. RAN 

Lemna minor L. LEMm Reynoutria japonica Houtt.  REY 

Lemna minuscula L. LEMi Sparganium emersum Rehmann SPA 

Lemna trisulca L. LEMt Zannichellia palustris L. ZAN 

Mentha aquatica L. MEN   

 

TAXA : Helophytes 

Vascular  plants 

Agrostis stolonifera L. fo. Aq. AGR Poa trivialis L. POA 

Bidens tripartita L.    BID Rorippa amphibia (L.) Besser  ROR 

Calystegia sepium (L.) R. Br. CAY Scrophularia auriculata L. SCR 

Carex elata All. CAR Solanum dulcamara L. SOL 

Equisetum arvense L.    EQU Teucrium scordium L. TEU 

Galium sp. L. GAL Urtica dioica L. URT 

Glechoma hederacea L. GLE Veronica anagallis-aquatica L. VERa 

Glyceria aquatica (L.) Wahlb.  GLYa Veronica anagalloides Guss    VERl 

Iris pseudacorus L. IRI Veronica beccabunga L. VERb 

Lycopus europaeus L. LYC Viola sp. L. VIO 

Phragmites australis Cav. Trin. Ex Steud PHR   
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Appendix 2 Physical characteristics of the seventeen studied reaches. Means and standard deviations (Sd) over the three field months are shown. 
Codes for reaches, channelization structures and parameters are given in Appendix 1. 
 

Riffle and Pool Substrate (%) Dep (m) FV (m.s-1) Wid (m) L igh (%) 
As Co Pg Od Sa Sil Ts Reach CS 

RPn Rn Rp  Pn 
Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd 

CL1 C 4 2 35 2 0.34 0.13 0.36 0.14 9.12 0.15 22.67 23.12 0 0 0 0 50 0 1.00 0 39.00 0 10 0 0 0 

CL2 C 5 3 67 2 0.33 0.06 0.33 0.12 10.93 0.19 26.28 20.47 0 0 0 0 60 28.28 0 0 35.00 21.21 5.00 7.07 0 0 

CL3 C 6 4 59 2 0.23 0.07 0.37 0.15 8.25 0.27 12.75 12.68 0 0 0 0 80 0 0.50 0.71 12.50 10.61 7.00 9.90 0 0 

BE3 C 3 2 80 1 0.32 0.15 0.31 0.09 8.05 0.49 13.50 14.12 0 0 0 0 73.50 21.92 0.50 0.71 15.00 7.07 10 14.14 1.00 0 

EC3 C 3 1 13 2 0.25 0.04 0.22 0.09 5.85 0.38 21.67 25.82 0 0 2.50 3.54 37.00 11.31 0.50 0.71 10 0 50 14.14 0 0 

EC4 C 2 1 82 1 0.26 0.04 0.26 0.06 6.50 0.33 75.00 18.71 0 0 0.50 0.71 0 0 0.50 0.71 6.50 2.12 92.50 3.54 0 0 

LU1 E 4 2 30 2 0.27 0.07 0.29 0.08 5.60 0.22 27.08 22.88 0 0 1.00 0 24.00 21.21 0 0 50 14.14 25.00 35.36 0 0 

LU2 E 3 0 0 3 0.24 0.16 0.17 0.04 5.53 0 40 3.33 0 0 0.50 0.35 17.00 12.02 0 0 80 56.57 45.00 31.82 0 0 

LU4 R 1 0 0 1 0.30 0.08 0.19 0.01 7.20 0 11.67 2.89 0 0 1.00 0 19.00 13.44 0 0 80 56.57 15.00 21.21 0 0 

BE2 S 3 1 50 2 0.14 0.05 0.30 0.16 10.75 1.15 53.75 29.99 0 0 2.50 3.53 72.50 3.54 0 0 7.50 3.54 10 14.14 7.50 10.61 

EC1 S 3 1 37 2 0.21 0.06 0.19 0.09 5.10 0 40.83 28.23 0 0 2.50 3.53 22.50 31.82 5.00 7.07 5.00 7.071 65.00 35.36 0 0 

CL4 ES 2 1 50 1 0.35 0.10 0.27 0.09 8.80 1.10 31.67 29.27 0 0 0 0 0 0 7.50 3.54 47.50 24.75 45.00 21.21 0 0 

BE1 RS 3 1 14 2 0.21 0.15 0.30 0.18 8.35 1.04 37.92 33.71 0 0 5.00 7.07 82.50 10.61 2.50 3.54 10 14.14 0 0 0 0 

CL5 RES 4 2 70 2 0.33 0.05 0.32 0.10 8.75 1.59 83.33 17.80 0 0 1.00 0 99.00 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

LU3 RES 2 1 25 1 0.14 0.07 0.40 0.24 7.70 0.99 32.67 35.00 0 0 5.00 0 77.00 24.04 0.50 0.71 16.50 23.33 1.00 0 0 0 

EC2 RES 3 2 40 1 0.22 0.10 0.24 0.12 3.53 0.30 42.92 23.47 0 0 3.00 2.83 45.00 63.64 0.50 0.71 12.50 10.61 39.00 55.15 0 0 

EC5 RES 3 2 35 1 0.41 0.05 0.39 0.12 4.75 0.49 10.58 7.88 0.50 0.71 5.00 7.07 47.00 38.18 7.50 3.54 19.50 13.44 20.50 27.58 0 0 
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Appendix 3 Chemical characteristics reflecting the water quality of the seventeen studied reaches. Means and standard deviations (Sd) over 
seven collect months are given. See Appendix 1 for codes. 
 

Cond (µS/cm) Temp (°C) Oxy (mg.l-1) Ntot (mg.l-1) PO4 (mg.l-1) CaCO3 (mg.l-1) Mg (mg.l-1) pH 
Reach CS 

Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd Mean Sd 

CL1 C 470.40 25.98 15.22 2.11 8.62 1.83 6.51 0.57 0.38 0.14 241.00 8.05 13.38 2.07 7.65 0.15 

CL2 C 473.80 25.87 15.54 1.58 8.84 2.27 6.12 1.17 0.35 0.10 253.00 12.30 13.30 1.99 7.71 0.13 

CL3 C 490.30 41.92 16.63 2.70 8.18 1.07 7.25 1.54 0.33 0.13 214.00 50.27 10.45 3.62 7.79 0.24 

BE3 C 552.60 75.75 15.41 2.04 8.23 1.90 10.28 1.03 0.25 0.09 264.09 14.02 19.46 7.80 7.70 0.10 

EC3 C 473.90 88.20 17.20 2.53 6.57 1.03 5.20 0.70 0.29 0.04 224.50 16.27 9.80 7.38 7.46 0.23 

EC4 C 481.70 47.80 16.30 2.55 7.78 1.37 5.85 0.75 0.51 0.07 221.50 2.32 12.09 5.87 7.54 0.17 

LU1 E 506.70 74.87 16.32 4.02 8.05 1.19 7.66 0.59 0.26 0.03 266.40 23.50 12.98 4.87 7.79 0.07 

LU2 E 505.30 84.76 16.14 4.61 7.69 1.20 6.13 0.34 0.36 0.08 272.30 8.88 9.07 2.79 7.89 0.15 

LU4 R 514.70 74.73 17.63 5.55 8.83 1.16 6.88 0.65 0.21 0.10 266.50 6.88 12.54 3.48 7.63 0.13 

BE2 S 541.10 58.18 16.87 4.01 7.67 1.15 8.20 1.47 0.23 0.11 260.30 26.61 16.61 1.44 7.87 0.11 

EC1 S 486.40 99.36 16.13 4.52 6.91 1.37 4.63 0.01 0.26 0.12 206.50 6.15 13.24 4.08 7.41 0.13 

CL4 ES 506.30 46.01 17.43 2.73 8.4 1.08 7.63 0.28 0.36 0.10 254.40 20.79 12.23 5.92 7.78 0.14 

BE1 RS 501.90 34.23 16.53 2.90 8.79 1.50 8.38 1.18 0.28 0.07 260.30 13.90 19.09 5.81 7.77 0.14 

CL5 RES 511.00 65.17 17.04 1.84 8.00 1.37 6.69 0.29 0.30 0.09 245.40 28.05 14.40 5.87 7.91 0.16 

LU3 RES 512.60 79.41 17.03 4.61 8.65 1.21 7.15 0.26 0.18 0.02 270.90 14.03 11.33 4.92 7.72 0.05 

EC2 RES 473.00 78.20 18.29 1.35 7.60 4.41 4.47 0.29 0.32 0.08 206.50 6.15 12.03 3.53 7.42 0.06 

EC5 RES 517.50 71.68 17.61 2.11 8.88 2.85 6.23 0.34 0.32 0.12 230.50 6.15 14.84 6.10 7.63 0.11 
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Appendix 4 Plant richness (means and standard deviations (Sd) over three months) in control and impacted reaches. n stand for the number of 
sampling in each situation. Significant differences between control and impacted reaches are in bold (p < 0.05). See Appendix 1 for codes. 
 

Scale   Reach   Riffle   Pool 

Situation †   Control 
(n = 18) 

Impacted  
(n = 33)   Control 

(n = 18) 
Impacted  
(n = 27)   Control 

(n = 18) 
Impacted 
 (n = 33) 

Mean   12.81 12.92   15.78 12.30   9.83 13.42 
Total Richness 

Sd   5.53 4.86   5.36 5.41   3.94 4.38 

Mean  7.97 9.87  8.94 8.78  7.00 10.76 
Vascular  Plant Richness 

Sd  4.61 4.25  4.91 4.71  4.20 3.66 

Mean   1.89 1.33   3.06 1.52   0.72 1.18 
Bryophyte Richness 

Sd   1.95 1.41   1.86 1.31   1.27 1.49 

Mean  2.94 1.68  3.78 1.96  2.11 1.46 
Macroalgae Richness 

Sd  1.39 1.28  1.31 1.45  0.90 1.09 

Mean   11.14 9.55   13.61 9.22   8.67 9.82 
Hydrophyte Richness 

Sd   4.38 3.91   3.88 4.28   3.40 3.63 

Mean   1.67 3.37   2.17 3.07   1.17 3.61 
Helophyte Richness 

Sd   1.47 2.18   1.79 2.00   0.86 2.32 

 
Footnote: † means that two impacted reaches have not riffle. 
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Synthèse 
 

Les types d’aménagements de rivière qui caractérisent la chenalisation sont nombreux 

(cf. Chapitre I § 2). Bien que les interventions aient souvent la même finalité (ex : protéger 

contre les inondations, usages domestiques ou agricoles), la diversité des conditions naturelles 

s’accompagnent d’une diversité des réponses environnementales et biologiques. Par exemple, 

l’endiguement d’un cours d’eau bordé par une ripisylve ou dans une prairie, n’affectera pas 

les communautés macrophytiques de manière équivalente. La cause est identique mais les 

conséquences sont différentes, puisque la dynamique des deux milieux ne dépend pas des 

mêmes caractéristiques environnementales (ex : effet ombrage de la ripisylve) et que 

l’endiguement va isoler la rivière de la végétation riparienne dans le cas d’une ripisylve. 

Ainsi, la complexité des structures de chenalisation de notre étude (trois structures isolées ou 

combinées) se traduit par une complexité des résultats environnementaux et biologiques. 

Cependant, il semblerait que l’endiguement et le recalibrage aient des effets proches et plus 

importants que les structures locales telles que les ponts ou les seuils, ou même que la 

combinaison de plusieurs structures qui, par leurs effets antagonistes, seraient susceptibles de 

recréer des conditions proches des conditions naturelles. Par exemple, l’ajout d’un seuil dans 

une station rectifiée diversifierait le milieu en termes de vitesse de courant ou de profondeur, 

favorisant l’ installation de nouveaux taxons. Ce résultat est à approfondir notamment quant à 

son implication dans d’éventuels projets de restauration. Quoiqu’ il en soit, les différentes 

structures de chenalisation, employées de façon combinées, ont des effets synergiques. Il est 

par conséquent difficile d’attribuer de manière simple un impact écologique ou biologique à 

chaque structure. Il faut donc adopter une démarche qui consiste à mesurer l’ impact global de 

la chenalisation sur l’habitat, quelque soit le type de chenalisation étudié (Wasson et al., 

1995). 

 

De manière générale dans notre étude, toutes ces structures de chenalisation 

conduisent à des modifications physiques de l’habitat UE 3260 comme prévu dans leurs 

objectifs de construction. La composition en faciès rapides et lents, la vitesse de courant, la 

profondeur de l’eau et le type de substrat, sont affectés et pourraient par la suite être intégrés 

en tant qu’éléments clefs dans le critère « Structures et Fonctions » de l’évaluation de l’état de 

conservation de l’habitat. Il ne faut évidemment pas s’affranchir des caractéristiques 

chimiques, notamment pour mettre en avant d’éventuelles pollutions, mais dans notre 
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problématique liée à la chenalisation, l’avantage des caractéristiques physiques repose sur la 

stabilité de leurs réponses au cours du temps. Nous avons observé toutefois une concentration 

en phosphates légèrement supérieure dans les stations contrôles (PO4C = 0.35 mg/L, PO4I = 

0.28 mg/L ; t49 = 2.18, P = 0.03). Ceci peut s’expliquer par un effet rivière sous-jacent, la 

Cléry et l’Ecole étant plus riches en phosphates (PO4Cléry et PO4Ecole = 0.34 mg/L ; PO4Betz = 

0.26 mg/L ; PO4Lunain = 0.25 mg/L), et bien représentées dans les stations contrôles. 

Néanmoins, la gamme de variation en phosphates reste assez étroite pour l’ensemble des 

stations (0.20-0.50 mg/L). Il en est de même pour les autres caractéristiques chimiques (ex : 

conductivité) dont la variabilité entre stations reste faible et correspond aux types de masses 

d’eau avec des communautés et une composition chimique de catégorie C dans la 

classification de Robach et al. (1997). Cette différence ne peut donc à elle seule expliquer les 

effets de la chenalisation. De plus, nous avons souligné que l’échelle du faciès est plus 

pertinente pour montrer les effets de la chenalisation. Comme les stations ont été choisies sans 

déversements ni affluences le long des 100 mètres d’étude, les conditions chimiques sont 

supposées homogènes dans les différents faciès d’une même station. La concentration en 

phosphates n’ influence donc pas la comparaison de la séquence en macrohabitat entre stations 

contrôles et chenalisées. 

 

Nous avons essayé d’éclaircir les différences entre stations contrôles et chenalisées à 

l’échelle du macrohabitat par des comparaisons pour chaque caractéristique physique : 1) 

entre faciès rapides et lents au sein des stations contrôles et au sein des stations chenalisées, 2) 

entre faciès rapides contrôles et faciès rapides chenalisés, et 3) entre faciès lents contrôles et 

faciès lents chenalisés. Les résultats sont présentés dans la figure suivante (cf. Figure 28 et 

Tableau 6). 
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 CR / CP IR / IP CR / IR CP / IP 
Largeur    *   
Profondeur  ***  *   ° 
Vitesse ***  * **   *  
Eclairement    ° 
Substrat ar tificiel     
Blocs  *  *  ° 
L itière    ° 
Galets et Graviers  *    
Sable     
Vase  *    
Terre     
 

Figure 28 et Tableau 6 : Boîtes à moustache des caractéristiques environnementales et tableau montrant les 

différences significatives entre faciès rapides contrôles (Control Riffles = CR), faciès lents contrôles (Control 

Pools = CP), faciès rapides chenalisés (Impacted Riffles = IR), et faciès lents chenalisés (Impacted Pools = IP). 

Le trait noir dans chaque boîte à moustache correspond à la valeur médiane. Dans le tableau : ° = P < 0.1, *  = P 

< 0.05, **  = P < 0.01, ***  = P < 0.001. 

 

Que ce soit pour les stations contrôles et chenalisées, il existe des différences significatives en 

termes de vitesse de courant et de profondeur entre faciès rapides et lents, mais pas en termes 

de largeur. Toutefois, les stations contrôles sont plus larges que les stations chenalisées, en 

particulier dans les faciès rapides, et plus rapides et profondes, en particulier au niveau des 
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faciès lents. Concernant les substrats, la répartition des substrats grossiers (ex : galets, 

graviers) et fins (ex : sable, vase) est relativement équilibrée entre faciès rapides et lents dans 

les stations contrôles. Par contre, les faciès rapides des stations chenalisées sont plutôt 

caractérisées par des substrats grossiers type blocs et galets, alors que les faciès lents 

chenalisées sont dominées par les substrats fins type sable et vase. La présence des substrats 

grossiers en faciès rapides joue probablement sur le ralentissement du courant dans les faciès 

lents se situant en amont. Il semblerait donc que l’ impact de la chenalisation se traduise par 

une réduction de la largeur de la rivière, une artificialisation des faciès rapides conduisant à la 

disparition des faciès type radiers, un remplacement des faciès lents type mouille par des 

faciès encore plus lents mais moins profonds, et par une séparation entre substrats grossiers 

dans les faciès rapides et substrats fins dans les faciès lents. Les stations chenalisées 

paraissent donc autant hétérogènes spatialement que les stations contrôles, mais des 

changements notables sont observables dans la composition en faciès et en substrats. 

Concernant la richesse taxonomique, les résultats sont particulièrement intéressants 

(même si encore une fois très complexes) à l’échelle du macrohabitat. Comme pour les 

caractéristiques physiques, nous avons réalisés des comparaisons entre faciès rapides et lents, 

et entre stations contrôles et stations chenalisées. Nous ne dressons ici que le tableau 

récapitulatif des différences significatives entre faciès (cf. Tableau 7) car les boîtes à 

moustache sont présentées dans l’article de ce Chapitre IV. 

 

Tableau 7 : Comparaison des richesses de différents groupes biologiques de plantes aquatiques entre faciès 

rapides contrôles (Control Riffles = CR), faciès lents contrôles (Control Pools = CP), faciès rapides chenalisés 

(Impacted Riffles = IR), et faciès lents chenalisés (Impacted Pools = IP). Dans le tableau : ° = P < 0.1, *  = P < 

0.05, * *  = P < 0.01, * **  = P < 0.001. 

 CR / CP IR / IP CR / IR CP / IP 
Richesse totale ***   *  * *  
Richesse Phanérogames  °  * *  
Richesse Bryophytes ***   * *   
Richesse Macroalgues ***   * **  *  
Richesse Hydrophytes ***   * *   
Richesse Hélophytes *    * **  
 

Cette fois, la richesse totale et la richesse pour chaque groupe taxonomique est 

significativement différente entre faciès rapides et lents dans les stations contrôles, mais pas 

dans les stations chenalisées. Les stations chenalisées sont donc plus homogènes entre faciès 

rapides et lents quant au nombre de taxons qu’elles sont susceptibles d’accueillir. Les valeurs 

de richesse sont également significativement supérieures dans les faciès rapides contrôles (à 
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l’exception des hélophytes) et dans les faciès lents chenalisés (à l’exception des macroalgues), 

ce qui atténue les différences entre stations contrôles et chenalisées à l’échelle de la station. 

Nous avons souligné dans le chapitre précédent que la richesse est fonction de la taille de 

l’échantillon. Ces résultats confirment donc ceux sur les caractéristiques physiques à savoir 

que les stations chenalisées sont caractérisées par des faciès plus lents que les stations 

contrôles. De plus, la répartition inégale des substrats grossiers et fins entre faciès rapides et 

faciès lents chenalisés, avec des substrats grossiers difficiles à coloniser dans les faciès 

rapides, favorise le développement de taxons en faciès lents. Comme le nombre de substrats 

adéquats est plus faible à l’échelle de la station, les taxons les plus ubiquistes, tolérants, et 

compétitifs colonisent et dominent les faciès lents. Cela se traduit par exemple par la 

dominance de Callitriche obtusangula, Potamogeton crispus, ou d’hélophytes comme 

Myosotis palustris dans les stations chenalisées, au détriment d’hydrophytes comme Berula 

erecta, ou comme la plupart des bryophytes (ex : Amblystegium riparium) et macroalgues 

(ex : Hildenbrendia rivularis).  

Il peut être surprenant que les macroalgues soient liées aux stations contrôles. Dans les études 

d’ impact type pollution, elles sont plutôt indicatrices d’une altération de la qualité de l’eau 

(Phillips, Eminson & Moss, 1978, Caraco, 1993, Grasmück, 1994, Proulx et al., 1996, 

Thiébaut & Muller, 1998). Cette observation peut s’expliquer par la plus forte concentration 

en phosphates dans les stations contrôles. Néanmoins, comme nous avons vu précédemment, 

les différences chimiques entre stations contrôles et chenalisées sont minimes. Il semblerait 

donc que la chenalisation, qui est principalement responsable de changements physiques, ait 

un impact négatif sur les macroalgues. Ces deux réponses opposées prouvent que les taxons 

réagissent spécifiquement à des types de pressions différentes (ex : pollution versus 

chenalisation). 

 

L’ impact de la chenalisation sur les communautés de plantes aquatiques se traduit 

donc par des changements au niveau de la composition taxonomique en relation avec les 

changements physiques de l’habitat. Pourquoi certains taxons ont-il plus de facilité à 

s’adapter aux nouvelles conditions physiques de l’habitat ? Quels sont les traits biologiques et 

les stratégies qui y contribuent ? Est-ce que les réponses sont constantes au cours du temps ? 

Le Chapitre V a pour objectif d’élucider ces questions. En gardant le macrohabitat comme 

échelle de référence, nous allons comparer la dynamique spatiale et temporelle des 

caractéristiques environnementales et biologiques en stations contrôles et chenalisées, afin 

d’avoir une approche plus fonctionnelle de l’état de conservation de l’habitat UE 3260. 
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Introduction 
 

Les rivières sont des systèmes remarquables et complexes par leur forte dynamique 

spatiale et temporelle (Fisher, 1994). Nous avons vu dans le chapitre précédent que les plantes 

aquatiques s’organisent en fonction des conditions environnementales de leur habitat. Elles 

sont donc sensibles à cette dynamique. De plus, les macrophytes seuls ou en patchs modifient 

leur habitat physique aux petites et aux larges échelles spatiales (Sand-Jensen, 1998). En 

conséquence, elles influencent à leur tour la dynamique spatio-temporelle en générant de la 

variabilité sur les caractéristiques physiques telles que la vitesse de courant et la composition 

en substrat (Butcher, 1933, Sand-Jensen & Mebus, 1996). Ces changements dépendent 

toutefois de la morphologie et de la forme de croissance des taxons. Par exemple, les taxons 

avec de larges feuilles et des touffes denses (ex : Elodea canadensis) diminuent davantage la 

vitesse de courant et piègent plus les sédiments que les taxons avec des feuilles linéaires (ex : 

Sparganium emersum) (Sand-Jensen, 1998). Les traits biologiques et les stratégies adaptatives 

des taxons peuvent dès lors expliquer les interactions plantes-habitat physique. Contrairement 

aux macroinvertébrés benthiques, cette approche est encore rare pour les communautés de 

plantes aquatiques. Les travaux s’y relatant concernent surtout quelques taxons et leurs 

relations avec une variable environnementale particulière (ex: profondeur, Coops, van den 

Brink & van der Velde, 1996) ou avec un stress hydraulique (Puijalon, Bornette & Sagnes, 

2005, Puijalon & Bornette, 2006). Il est d’ailleurs difficile d’utiliser ces traits à l’échelle de la 

communauté et surtout de tous les mesurer in situ, en particulier en raison de la grande 

plasticité phénotypique des plantes aquatiques (Bornette, Amoros & Chessel, 1994). C’est 

pourquoi les quelques auteurs travaillant sur les communautés de macrophytes se reportent 

généralement à la bibliographie (Bornette et al., 1994, Willby, Abernethy & Demars, 2000). 

Nous avons montré dans le chapitre IV que l’habitat physique et les plantes aquatiques 

subissaient l’ impact de la chenalisation. Toujours à l’échelle du macrohabitat, nous regardons 

désormais les interactions entre la dynamique de l’habitat et ses communautés en intégrant 

une approche par traits biologiques. La chenalisation est supposée réduire la diversité spatiale 

et temporelle de l’habitat (Ward et al., 1999) avec des effets adverses sur les communautés de 

macrophytes (Baattrup-Pedersen & Riis, 1999). Est-ce que cette hypothèse est vérifiée dans 

notre cas ? Quels sont les changements au niveau de la composition en traits biologiques de 

ces communautés? 
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SUMMARY 

 

Channelization is the creation of man-made structures that resection, realign, or 

enclose aquatic systems in order to prevent flooding or to modify their flows for various land 

uses. The present study examined the impact of this human pressure on the spatial and 

temporal dynamics of small streams. The physical and floristic characteristics of seventeen 

reaches in four French rivers were surveyed six times over the course of two years. 

Macrophyte communities were divided into three biological groups: vascular plants, 

macroalgae and bryophytes. We used plant functional traits to understand the effects of 

channelization on community structure. Our results suggest that channelization affected the 

spatio-temporal dynamic of physical and floristic composition. Channelized reaches were 

shallower and narrower than non-channelized reaches, i.e. control reaches. They also 

exhibited different substrate types and dominant species. Differences were mainly observed at 

the macrohabitat scale, i.e. the pool/riffle scale, within the selected reaches. Alterations in 

spatio-temporal dynamics of physical and plant composition could be linked to species 

biological traits. Vascular plants and macroalgae in channelized reaches used a variety of 

adaptive strategies (e.g. small versus tall size) which allowed them to persist despite 

environmental differences, whereas plants in control reaches showed a combination of 

intermediate strategies. Bryophytes were mainly found in control reaches with the exception 

of Fontinalis antipyretica. These findings could serve as guidelines for future channelization 

projects and for conservation measures to preserve the dynamics of natural streams. 
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INTRODUCTION 
 

Although in general streams and 
wetlands provide essential biological and 
economic services (Brinson et al., 1981, 
Keddy, 2000, Millennium Ecosystem 
Assessment, 2005), they have been 
seriously threatened by human activities 
over the last century. Agriculture 
landscaping and transport planning, for 
instance, have constrained streams with 
straight, trapezoidal channel sections 
which simplify the river bed (Brookes, 
1988). Changes in the physical 
characteristics of streams worldwide has 
led to changes in ecosystem functionality 
and in the composition of biotic 
communities inhabiting rivers (Boon, 
1992). Aquatic ecosystems are 
heterogeneous landscapes with hierarchical 
levels of habitat ‘patchiness’  related to 
spatial or temporal variation in physical or 
biological factors (Fisher, 1994). In 
streams, even where the physical 
characteristics lead to a uniform habitat, 
the distribution of organisms can be 
distinctly patchy in space and /or time 
(Neill, 1994) due to strong watercourse 
dynamics and seasonality. Landscape uses, 
especially stream channelization - i.e. the 
creation of man-made structures that 
resection, realign, or enclose the streams in 
order to prevent them from flooding or to 
modify their flow for various land uses 
(e.g. drainage for agriculture, shipping) - 
usually alter the environmental and 
biological dynamics of streams. The 
degree of alteration in river hydrology and 
plant communities varies across different 
spatial and temporal scales. One important 
effect may be the decoupling of 
interactions among abiotic and biotic 
factors for ecological systems in general 
(Brown, 2003). Yet, interactions (biotic or 
not) are important parts of ecosystem 
functionality and are central to models of 
community assembly (Drake et al., 1993).  

Many taxa are affected by 
channelization. Benthic 

macroinvertebrates, for instance, that 
display a diversity of body forms and 
habits, are often used as indicators of 
environmental stressors (Rosenberg & 
Resh, 1993). On the another hand, 
freshwater macrophytes are well-known 
for their key role in ecosystem health and 
the provisioning of services such as water 
oxygenation, nutrient storage, habitat for 
other communities, substrate stabilization 
and increasing structural diversity in 
watercourses (Haslam, 1987, Carbiener et 
al., 1990, Allan, 1995). In lotic 
environments the distribution of aquatic 
flora is determined by variations in water 
quality, dominant substratum, light 
availability, hydrology (providing that the 
establishment and growth of plants are also 
influenced by flow velocity) and depth 
(Haslam, 1978). It has been demonstrated 
that macrophytes are patchily distributed in 
relation to spatial heterogeneity (Mouquet 
& Moore, 2002, Stevens & Carson, 2002). 
Several mechanisms related to species 
operate during the assembly of a biological 
community, e.g. facilitation, inhibition, 
tolerance and random colonization 
(Connell &  Slatyer, 1977). Anthropogenic 
impacts may affect these mechanisms and 
thus, in part, lead to changes in community 
functionality, e.g. modification of winter 
persistence (Greulich & Bornette, 2003) or 
age structure of Luronium natans (L.) 
(Szmeja & Bazydlo, 2005). To date only a 
few works have shown an interest in 
phenology. However, functional groups of 
species have specific tolerance or 
vulnerability responses according to 
different types of disturbances or stressors 
(Sabbatini & Murphy, 1996, Sabbatini, 
Murphy & Irigoyen, 1998). Therefore, it is 
necessary to explore more precisely the 
relationships between plant distribution, 
phenology and spatial and seasonal 
differences resulting from stream 
channelization. 

The ability of a species to withstand 
a range of ecological factors usually 
depends on its life history strategy. A 
strategy is a combination of biological 
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traits, the key components responsible for 
spatial and seasonal patterns in species 
distributions (e.g. the morphological 
plasticity of Ranunculus peltatus, Garbey, 
Thiébaut & Muller, 2004, the palatability 
of freshwater macrophytes, Elger, Barrat-
Segretain & Willby, 2006). Despite their 
potential role in ecosystem processes 
(MacGillivray, Grime & I.S.P. team, 1995, 
Grime, 1997), these traits have not often 
been considered in biological conservation 
studies partly because it is difficult to study 
them in situ (Bornette et al., 1994). 
Considering that habitat acts as a template 
(Southwood, 1977, 1988), the effects of 
habitat conditions on the fitness of 
individual organisms would lead to the 
selection of traits that are the product of 
adaptations for survival and reproduction 
(Townsend & Hildrew, 1994). 

This study examines the impact of 
channelization on the spatial and temporal 
organization and dynamics of physical 
characteristics and macrophyte community 
composition (Dobson, Bradshaw & Baker, 
1997, Rahel, 2000, Brooks et al., 2002). As 
macrophyte flora is strongly structured by 
flow velocity, we worked at the 
macrohabitat scale which corresponds to 
the pools and riffles found within the banks 
of the full channel (Muhar, 1996). We 
hypothesized that channelization will 
attenuate spatial and seasonal variations in 
physical composition, and thus, lead to 
different species and /or community 
phenology (Brown, 2003). Our objectives 
were thus to evaluate the impact of 
channelization on spatial and temporal 
dynamics of small streams through the 
following questions: 1) does 
channelization attenuate the spatio-
temporal dynamics in the stream’s physical 
characteristics or floristic composition at 
the macrohabitat scale? and if so, 2) could 
the floristic differences be associated with 
species biological traits? 
 
METHODS 
 
Study site and sampling 

 
This study was carried out in the 

south of Paris, France and located within 
the Atlantic biogeographic region where 
spring (12.2 °C, 50.9 mm) and autumn 
(13.5 °C, 48.7 mm) are colder and drier 
than summer (20.4 °C, 55.8 mm) (Météo-
France, 2006). Over the last two centuries, 
landscapes in this region, and specifically 
running waters, have been severely 
modified by human activities (Le Marechal 
& Lesaffre, 2000). Streams have been 
partially channelized by multiple structures 
designed to regulate water flow, protect 
human populations and to create water 
reservoirs for agricultural and domestic 
usages. We studied four small and 
calcareous streams found within the Seine 
and the Loing hydrological basins (78650 
and 2300 km2 respectively, see Fig.1): the 
Cléry, Betz, Lunain, and Ecole rivers. Each 
stream was characterized by the same 
types and intensities of land use (grass-
dominated meadows and small forests), 
similar geomorphologic conditions (chalk 
geology, low Strahler stream order) and 
similar chemical characteristics (moderate 
trophic status and a limited range for: 
nitrogen total concentration = 4-9 mg/L, 
phosphate concentration = 0.20-0.50 mg/L, 
conductivity = 470-550 µS/cm, pH = 7.32-
7.84, and temperature = 15.22-18.29°C) 
(see also Bornette & Amoros, 1991, 
Robach et al., 1996). The four streams 
were channelized in the early 1980s via the 
local addition of longitudinal and 
transverse channel structures such as dikes, 
bridges and groynes, as well as by 
resectioning (Brookes, 1988, Wasson et 
al., 1995). 

We monitored seventeen reaches in 
all: six control reaches (i.e. unchannelized) 
and eleven channelized reaches. The 
reaches were 100m–long and were divided 
into macrohabitats according to the 
sequence of pools and riffles sensu Frissell 
et al. (1986). Riffles were shallow areas 
(10–30 cm depth) with high velocities (40–
60 cm s-1). Pools were deep areas (25–80 
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cm depth) with flow velocities less than 20 
cm s-1 (Giorgi, Feijoo & Tell, 2005). Four 

 
Fig. 1 Location of the four studied streams. a) The 
streams within France; b) the Seine and the Loing 
basins and their networks; c) the Ecole, Lunain, 
Betz and Cléry rivers. 
 
groups of macrohabitat types were 
distinguished according to the flow 
velocity and the presence of 
channelization: control riffles (CR), control 
pools (CP), impacted riffles (IR) and 
impacted pools (IP). We found no 
significant difference between the size of 
CR (mean = 56 �  27.1 m) and IR (mean = 
31.91 �  21.48 m) and between the size of 
CP (mean = 44 �  27.1 m) and IP (mean = 
68.09 �  21.48 m). Consequently, our 
sampling effort was unbiased and the 
macrohabitat characteristics in control and 
impacted reaches were comparable (t-test = 
2.019, df = 15, P > 0.05). 

Sampling was undertaken three 
times per year in 2006 and 2007, i.e. on six 
different sampling dates. For each 
sampling date, we insured homogeneous 
chemical conditions among reaches by 
collecting 50ml of water to analyse 
concentrations of total nitrogen, phosphate, 
carbonate, magnesium, and pH by means 
of chemical kits (Reagent case, Visicolor 
ECO Analysenkoffer, Macherey-Nagel). In 
addition, we also measured dissolved 
oxygen concentration, water temperature 
and conductivity in situ using two 
dataloggers (Dissolved Oxygen Pocket 
Meter, Oxi315i/SET, WTW; Multi-channel 

analysers, Consort C533). For each pool 
and riffle within one reach, physical 
characteristics such as width, depth, flow 
velocity, substrate composition and light 
availability were measured using a 
graduate rule, decameter and current meter 
(Appendix 1). For each sampling date we 
took one measurement of width, ten 
random points for depth and five random 
points for flow velocity for each 
macrohabitat type in the seventeen reaches. 
Each reach was thereafter characterized by 
two physical measurements, the mean 
value of each physical characteristic along 
all the pools of the reach and the mean 
value of each physical characteristic along 
all the riffles of the reach. During the same 
sampling dates, we conducted vegetation 
surveys using a glass-bottom bucket. The 
total percent cover of vascular plants, 
bryophytes and macroalgae in each riffle 
and pool were estimated while walking 
along the banks or wading in the channel 
using a decameter. For each species, the 
plant percent cover per macrohabitat was 
then standardized by the total riffle or pool 
size within each reach. Species were 
identified according to Tutin et al. (1964-
1993) for vascular plants, and according to 
Smith (Smith, 1978, 1990) and Coudreuse 
et al. (2005) for bryophytes. Macroalgae 
(including Characea sp.) were generally 
identified to the genus level (Bourrelly, 
1966-70, Corillion, 1975) (see Appendix 
1). 
 
Impact of channelization on abiotic and 
biotic factors at the macrohabitat scale 
 

We previously performed a 
multivariate analyses of variance 
(MANOVA) on the chemical 
characteristics of each reach to verify if 
any difference existed between control and 
impacted reaches. Then we used two linear 
discriminant analyses (LDA) to 
characterize the four groups of 
macrohabitat types (CR, CP, IR, IP) based 
on their physical characteristics and their 
vegetative composition, using records from 
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the six sampling dates (Legendre & 
Legendre, 1998, Evrendilek & Berberoglu, 
2008, Robertson & Robertson, 2008). In 
the vegetation analysis, the total percent 
cover of plants was log-transformed to 
avoid any excessive influence by dominant 
species on the results. LDAs involved 
creating linear combinations of either 
physical characteristics or floristic cover 
percentages with standard errors that best 
discriminate between macrohabitat types 
(Manel, Dias & Ormerod, 1999). 
 
Temporal analyses 
 

Temporal dynamics were 
determined using estimates of two values 
of seasonal variability: one for the physical 
characteristics and one for plant percent 
cover. The data used are presented in 
Appendix 3. For each group of 
macrohabitat type we calculated an 
average distance between the six seasons 
which corresponds to the average seasonal 
variability. The Euclidean distance was 
used for the scaled physical characteristics 
and the Bray-Curtis distance was used for 
the vegetation percent cover (Legendre & 
Legendre, 1998, Molnar, Precsenyi & 
Csorba, 2003). These distances were 
compared among seasons across all 
macrohabitats by vectorial correlation 
coefficients (RV coefficients), by t-test 
between controls and impacted pools and 
between controls and impacted riffles, and 
finally, within controls and impacted 
macrohabitats by t-test between riffles and 
pools. 
 
Channelization and species traits at the 
macrohabitat scale 
 

A double principal coordinate 
analysis (DPCoA) permitted us to perform 
an ordination of species percent cover 
constrained by biological traits in order to 
understand the role of these traits in 
channelized reaches. Differences among 
species with regard to their biological traits 
helped to identify dissimilarities among 

communities (Pavoine, Dufour & Chessel, 
2004, Dufour, Pavoine & Chessel, 2006). 
We selected vascular plant species traits 
that have been commonly used in the 
literature and obtained the trait values from 
published studies (Bornette et al., 1994, 
Willby, Abernethy & Demars, 2000), 
independent of our vegetation surveys. For 
macroalgae and bryophytes, trait 
information was obtained from the 
identification keys of Bourrelly (1966-70) 
and Coudreuse (2005) and from personal 
observations. We performed three distinct 
DPCoA because of the strong differences 
in the trait composition for the three 
groups: vascular plants, macroalgae and 
bryophytes. The seventeen traits used were 
divided in several attributes and were 
presented in Appendix 2. Morphological 
and reproductive traits were selected based 
on the assumption that they would be most 
strongly influenced by physical 
characteristics and seasonality. The 
available information was structured using 
a fuzzy coding technique (Chevenet, 
Dolédec & Chessel, 1994) with a scale 
from 0 (no affinity), 1 (moderate affinity) 
to 2 (high affinity). For each trait, we 
computed distances among species using 
Manly’s overlap index (Manly, 1994) for 
the twelve multi-level traits and the 
squared Euclidean metric for the four traits 
with only one level. The resulting global 
biological distance among species was 
obtained by averaging the distances over 
the percent cover estimates and taking the 
square root to assure Euclidean properties. 
 

All multivariate analyses and 
statistical tests were computed using the 
ade4 package (Chessel, Dufour & 
Thioulouse, 2004) in the R-2.7.0 software 
(Ihaka & Gentleman, 1996, R 
Development Core Team, 2008). 
 
RESULTS 
 
Spatial dynamics 
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The MANOVA did not reveal any 
significant differences in chemical 
characteristics between control and 
impacted reaches (F = 0.44, df = (7, 43), P 
= 0.87). However, LDA permitted us to 
distinguish the macrohabitat types 
according to physical characteristics (Fig. 
2). Unsurprisingly, the LDA first 
distinguished riffles with high flow 
velocity from pools with deeper profiles 
(58 % of the total inertia on the first axis), 
whereas the second axis (24.00 %) 

separated control and impacted 
macrohabitats. Control reaches were 
deeper and also larger than impacted 
reaches irrespective of their pool or riffles 
status. In terms of the substrate 
composition, impacted pools were 
composed mainly of sand, silt and organic 
detritus, while impacted riffles were 
composed of cobblestones and control 
riffles were composed of pebbles and 
gravels. 

 

 
Fig. 2 Linear discriminant analysis of the four macrohabitat types (CR, CP, IR, IP) according to physical 
characteristics. a) Factorial map of the sampling dates grouped by macrohabitat (CR, CP, IR, IP), with the 
eigenvalue barplot in the upper left-hand corner. Each macrohabitat type is characterized by an average location 
and an ellipse of point dispersion. The axes of the ellipse are the principal axes of the scatter of points belonging 
to the focal macrohabitat and their lengths are proportional to the standard deviation of coordinates of the points. 
b) Correlations between the physical characteristics and the first two axes of the linear discriminant analysis. The 
scale for each panel is given in the left bottom corner. See Appendix 1 for the codes. 
 

Linear discriminant analysis on 
floristic data (Fig. 3) distinguished on the 
first axis (52 %) control from impacted 
macrohabitats and on the second axis (29 
%) riffles and pools. Species such as 
Berula erecta (Huds.) Coville, 
Hildenbrendia rivularis (Liebm.) 
J.Agardh, Rhynchostegium riparioides 
(Hedw.) Card. were correlated with control 
macrohabitats. Species such as Fontinalis 
antypretica Hedw., Lemna minor L., 
Nuphar lutea Sibth. & Sm., Phormidium 
sp. Kützing, Sparganium emersum 

Rehmann, Ranunculus fluitans Lam. were 
found in IP, whereas the IR community 
was intermediate to CP and IP 
communities in term of species 
composition. Furthermore, few dominant 
species were found in impacted 
macrohabitats (ten species on the positive 
part of axis 1 in Fig. 3b), especially in 
riffles. Most of species were closer to the 
centre of the figure, meaning that their 
percent cover was low in impacted 
macrohabitats. 

 




















































































































































































































































































