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Résumé.
Des travaux de restauration de la continuité écologique par la suppression et l’aménagement d’obstacles (N = 50 sur 53) ont été 
réalisés entre 2008 et 2018 sur deux cours d’eau de plaine, le Vicoin et la Jouanne affluents de la Mayenne. L’évolution des macro-
invertébrés benthiques et des poissons a été étudiée durant cette période sur la base de 64 échantillonnages standardisés répartis 
sur 18 sites (9 par cours d’eau) en s’appuyant sur des variables caractéristiques des peuplements. La reconnexion écologique 
a été étudiée sous différents angles : linéaire ré-ouvert, hauteur d’étagement, linéaire et surface restaurés et nombre d’affluents 
reconnectés au cours d’eau principal. L’amélioration des habitats a été, aussi bien pour les macro-invertébrés benthiques que 
pour les poissons, le principal levier modifiant les communautés en places. La réponse des macro-invertébrés benthiques a 
été une augmentation de la proportion des ordres EPT (taxons généralement indicateurs de la bonne qualité des eaux) ainsi 
que de la diversité spécifique. Pour les poissons, la principale réponse est le retour des espèces rhéophiles concomitant à une 
perte d’effectif pour les individus limnophiles. Le Vicoin, cours d’eau globalement de meilleure qualité physico-chimique a 
montré des évolutions plus marquées que la Jouanne, et a notamment montré une augmentation de la richesse spécifique et du 
nombre d’anguilles capturées. Les travaux de restauration de la continuité écologique démontrent un gain biologique souvent 
plus important que les travaux plus traditionnels. Ainsi, la restauration de la continuité écologique s’avère être un processus 
nécessaire, mais incomplet car il subsiste encore de nombreuses pressions anthropiques sur les écosystèmes aquatiques.
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Abstract. 
Restoration work on ecological continuity by removing dams (N = 50 out of 53) was carried out between 2008 and 2018 
on two lowland rivers, the Vicoin and the Jouanne, in Mayenne. The evolution of benthic macro-invertebrates and fishes 
was studied during this period on the basis of 64 standardized samples distributed over 18 sites (9 per watercourse) with 
the introduction of variables characterizing these populations. The ecological reconnection has been studied with different 
parameters: reopened linear, storied height, restored linear and surface habitats and number of tributaries reconnected to the 
main river. The rehabilitation of habitats (indirect effect of the work of restoring ecological continuity) has been, as much 
for benthic macro-invertebrates as for fish, the main lever modifying the communities in places.  The response of benthic 
macro-invertebrates (N = 316 640 ind., 254 species) has been an increase in the proportion of EPT orders (indicator taxa of 
good quality) as well as in specific diversity. For fish (N = 27 401, 33 species), the replacement of limnophilic species by 
rheophiles species was the main ecological response. The Vicoin, a stream of better physico-chemical quality, has shown 
more marked changes than the Jouanne, and in particular has shown an increase in specific richness and in the quantity of 
captured eels. However restoring ecological continuity is a necessary but incomplete way to improve functional ecosystem 
resilience because of residual pressures caused by pollution and anthropogenic disturbances.
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INTRODUCTION

De nombreuses fonctionnalités sont associées aux 
écosystèmes aquatiques dont les cours d’eau sont une 
composante (Loomis et al., 2000 ; Postel & Richter, 
2012). Ces cours d’eau sont des éléments importants 
du paysage, ils traduisent les activités réalisées sur les 
bassins versants qui leur sont associés (Allan, 2004). 
En conséquence, les cours d’eau figurent parmi les 
écosystèmes les plus affectés par l’Homme en particulier 
par les pollutions, l’artificialisation, la surexploitation 
ou l’assèchement (Pan et al., 2016). Les espèces qu’ils 
abritent sont parmi les plus menacées de la planète 
(Dudgeon et al., 2006 ; Nilsson et al., 2007 ; Gozlan et 
al., 2019 ; Deinet et al., 2020). De nombreux éléments 
sont en causes pour expliquer ce déclin des populations 
faunistiques inféodées aux milieux aquatiques 
(Daufresne et al., 2004 ; Fischnetz, 2004 ; Poulet et 
al., 2013) parmi lesquels la fragmentation des habitats 
(Tiemann et al., 2004 ; Santucci et al., 2005 ; Lake 
et al., 2007 ; Marzin et al., 2013 ; Kuczynski et 
al., 2018). Cette fragmentation a des effets directs 
comme le frein au brassage génétique (Yamamoto et 
al., 2004 ; Raeymaekers et al., 2009 ; Blanchet et al., 
2010) et le blocage des accès à certaines zones de 
reproduction ou d’alimentation (Santucci et al., 2005). 
Les effets indirects de la fragmentation concernent des 
changements dans les faciès d’écoulement modifiant 
les conditions de vie des espèces présentes.

En France, cette fragmentation des milieux est 
majoritairement créée par des obstacles transversaux qui 
affectent la continuité longitudinale tels que barrages, 
seuils et moulins. Le référentiel des obstacles français 
faisait encore état de 99003 obstacles en 2019 en métropole 
(ROE, 2019). Plusieurs impacts vont être induits par ces 
obstacles : (1) géomorphologiques par modification du 
substrat et incision du cours d’eau en aval (Kondolf, 
1997 ; Skalak et al., 2009) ; (2) hydrologiques : par la 
baisse des vitesses du courant en amont et l’accélération 
en aval (Baxter, 1977)  ; (3) physico-chimiques par le 
réchauffement des eaux (Chanderis et al., 2019). Il existe 
également des obstacles artificialisés à la continuité latérale 
comme les digues, les merlons et les berges. Ces ouvrages 
bloquent ou limitent les interactions entre les cours d’eau 
et leurs annexes hydrauliques qui jouent pourtant un rôle 
important pour le bon fonctionnement des écosystèmes 
aquatiques : zones de frayères, zones de nourrissage pour 
de nombreuses espèces, recharge sédimentaire (Fryirs 
et al., 2007 ; Lasne et al., 2007 ; Paillex et al., 2009). 
Ces changements modifient la composition des habitats 
et, par conséquent, la composition et la distribution des 
peuplements (Grenouillet et al., 2008  ; Vigneron & 
Oberdoff, 2010 ; Mueller et al., 2011). 

Depuis 20 ans, de plus en plus de travaux 
d’aménagement et de restauration de cours d’eau sont 
entrepris pour essayer de répondre aux exigences de 
la Directive cadre sur l’eau (DCE), publiée en 2000 
(Bœuf & Fritsch, 2016) mais ces derniers n’apportent 
pas systématiquement les résultats attendus en matière 
de gain biologique (Muhar et al., 2007 ; Sundermann 
et al., 2011 ; Schmutz et al., 2016) ou sont mal évalués 
(Morandi et al., 2014). L’hydromorphologie est, par 
ailleurs, citée comme le principal facteur responsable 
du manque de résultats (European Commission, 
2014). Lorsque ces travaux concernent (ou intègrent) 
l’amélioration de la continuité écologique, les gains 
biologiques et écologiques sont souvent plus importants 
(Bednarek, 2001 ; Zitek & Schmutz, 2004 ; Roni et 
al., 2008 ; Pierce et al., 2013). Le fait d’agir sur la 
restauration écologique permet de réaliser à la fois une 
action à l’échelle du cours d’eau par l’ouverture du 
milieu mais aussi à l’échelle du tronçon et du site par 
l’amélioration de l’habitat (Imhol et al., 1996). 

Le but de cette étude est d’évaluer les conséquences 
sur la faune invertébrée et piscicole des travaux de 
restauration de la continuité écologique sur des linéaires 
importants au sein de deux bassins versants de cours 
d’eau de plaine de l’Ouest de la France, en Mayenne, 
entre 2008 et 2018. Ils ont notamment porté sur 
l’arasement de seuils, la restauration de la morphologie 
des cours d’eau et la reconnexion de ruisseaux affluents 
au cours d’eau principal (Hydroconcept, 2019). Chez 
les macro-invertébrés benthiques, il est attendu une 
modification de la composition du peuplement avec 
une augmentation du nombre d’individus appartenant 
à des taxons rhéophiles ou lithophiles, souvent polluo-
sensibles des ordres des Ephéméroptères, Plécoptères 
et Trichoptères -ci-après EPT- (Strayer, 2006). Les 
changements dans la dynamique sédimentaire (Roiné 
& Boileau, 2017) devraient ainsi créer davantage 
d’habitats favorables aux espèces rhéophiles et 
lithophiles (Astorga et al., 2014) et la suppression de 
la retenue d’eau en amont de l’obstacle devrait profiter 
aux espèces vivants dans le courant (Strayer, 2006). De 
plus la suppression d’obstacles peut potentiellement 
permettre aux espèces de se déplacer plus librement, 
notamment par le processus de dérive (Townsend & 
Hildrew, 1976 ; Williams & Hynes, 1976).

Chez les poissons, les obstacles à la continuité écologique 
induisent plusieurs impacts négatifs : disparition des 
habitats courants et ralentissement des écoulements 
(Hart et al., 2002 ; Helms et al., 2011) et frein ou blocage 
à la circulation des individus, variable en fonction 
des espèces (Ovidio & Philippart, 2002 ; Ovidio et 
al., 2009). Ainsi, il est attendu un changement dans 
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la composition de la population de poissons avec une 
augmentation du pourcentage d’individus d’espèces 
rhéophiles ainsi qu’une diminution de la proportion 
d’individus limnophiles. De plus, l’amélioration des 
habitats et l’augmentation attendue des zones courantes 
devraient permettre une augmentation du pourcentage 
d’individus appartenant à des espèces accompagnatrices 
de la Truite fario (Salmo trutta) comme le Chabot 
(Cottus gobio), la Loche franche (Barbatula barbatula) 
et la Vandoise (Leuciscus burdigalensis). Enfin, le 
retrait des obstacles peut conduire à une diminution de 
la richesse spécifique par la suppression des effets de 
biefs liés à la canalisation des cours d’eau (Holcomb 
et al, 2016). Une attention particulière sera également 
portée à l’Anguille européenne (Anguilla anguilla) 
dans cette étude. En effet, cette espèce catadrome est 
le seul poisson migrateur régulièrement présent dans 
les deux cours d’eau étudiés et son statut d’espèce 
en danger critique d’extinction depuis 2008 (UICN, 
2019) en fait un enjeu essentiel de la restauration de la 
continuité écologique. 

MATÉRIELS ET MÉTHODES

1 – Zone d’étude

L’étude est réalisée sur deux cours d’eau de plaine 
(altitude moyenne 120 m NGF) situés en France dans 
le département de la Mayenne (53), dans une région 
agricole bocagère au climat océanique, et avec des 
précipitations annuelles moyennes de 769 mm (station de 
Laval, période : 1981-2010 ; http//:www.meteofrance.
fr). Ces cours d’eau, le Vicoin et la Jouanne, sont longs 

respectivement de 51 km et 71 km pour des superficies 
de bassins versants de 235 km² et 422 km². Les deux 
cours d’eau sont des affluents de la rivière Mayenne, 
en rive droite pour le Vicoin et en rive gauche pour la 
Jouanne (Fig. 1). Certaines caractéristiques concernant 
le débit et la physico-chimie de ces cours d’eau sont 
présentées en tableau 1. Sur les deux bassins versants, 
les surfaces agricoles représentent respectivement 85,9% 
de l’occupation du sol sur la Jouanne (33,5% de cultures) 
et 83,9% sur le Vicoin (43,1% de cultures), les forêts 10 
% et les surfaces urbanisées de 3,5 % pour la Jouanne et 
5,5 % pour le Vicoin (CORINE Land Cover, 2012).

Le cours de la Jouanne était aménagé jusqu’en 2007 
par 35 ouvrages hydrauliques transversaux de type 
clapets oscillants et seuils bétonnés en partie associés 
à d’anciens moulins (N = 18 pour le Vicoin) pour une 
moyenne de 1 obstacle tous les 1,4 km pour le Vicoin 
et 1,3 km pour la Jouanne. De 2007 à 2018, des travaux 
d’effacement des ouvrages hydrauliques (N = 34), 
de création de passes à poissons à macro-rugosité (N 
= 14) et de passes à bassins successifs (N = 2) ont 
permis de rendre franchissables respectivement 32 
ouvrages sur la Jouanne (91 % des cas) et la totalité 
des ouvrages sur le Vicoin. La réduction de la hauteur 
d’étagement a été de 1,1 m en moyenne par obstacle 
pour la Jouanne (extrêmes : 0,6-2,05  m) et 1,2  m 
pour le Vicoin (extrêmes  : 0,8-1,7 m). La hauteur 
d’étagement correspond à la hauteur de chute (en m) 
au droit des obstacles transversaux présents sur le 
cours d’eau au moment du prélèvement. Cette hauteur 
traduit l’influence des obstacles sur les conditions 
d’écoulement des eaux en amont de l’ouvrage.

Vicoin Jouanne
Débits

Module (m3/s) 1,89 3,07
Débit spécifique (L/s/km) 8,10 7,49
Q5 a (m3/s) 47,0 56,6
QMNA5 a (m3/s) 0,05 0,11

Physico-chimie
Température estivale de l’eau b (°C) 18,0 19,9
Concentration en Ortho-phosphates estivale b (mg/L) 0,13 0,57
Concentration en NO3 estivale b (mg/L) 6,81 6,90
Concentration des matières en suspension estivale b (mg/L) 11,7 10,9
Pour les débits, il s’agit de mesures journalières, et de prélèvements ponctuels mensuels pour les données de physico-chimie.
a Valeurs extrêmes instantanés b Concerne les mois de Juillet à Septembre
Source : DREAL, Conseil départemental de la Mayenne

Tableau 1. Hydrographie et physico-chimie des cours d’eau étudiés (2008-2018).
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2 – Choix des sites et des recensements d’invertébrés 
et de poissons

Les invertébrés et les poissons ont été échantillonnés à 
partir de sites (N = 18, soit 9 sur chaque cours d’eau, 
Fig.   1) appartenant au réseau de surveillance de la 
qualité des eaux mis en place par deux organismes  : le 
syndicat du JAVO en charge de la gestion des cours d’eau 
étudiés (N = 6) et l’Agence de l’Eau Loire Bretagne 
(N = 12). Parmi ces sites, 11 ont été volontairement 
positionnés à partir de 2008 à moins de 300 m en amont 
d’ouvrages ayant été arasés (N = 8) ou remplacés par 
une rampe à macro-rugosité (N = 3). Dans un tiers des 
cas (N = 4), une restauration morphologique du cours 
d’eau a été réalisée par apport de granulats et création 
de banquettes en amont de l’obstacle retiré selon la 
longueur de la zone d’influence comprise entre 200 et 
900 m (Hydroconcept, 2019). Les 7 sites restants étaient 
préexistants au programme de travaux commencé en 
2008 et ne sont pas directement associés à des travaux 
sur ouvrages. Néanmoins ces sites sont tous situés à 
moins de 2,5 km de travaux de restauration de continuité 
ou de morphologie. Les sites ont été sélectionnés 

pour l’étude lorsqu’au moins 4 prélèvements pour les 
poissons ou les invertébrés ont été réalisés entre 2008 
et 2018. Les prélèvements sont standardisés : avec la 
norme NF T90-383 concernant la détermination de 
l’Indice Poisson Rivière (IPR  ; AFNOR, 2008) pour 
les données des poissons (N = 10 sites). Concernant 
les macro-invertébrés (N = 17 sites), la norme NF T90-
350 sur la détermination de l’Indice Biologique Global 
Normalisé (AFNOR, 2004) ainsi que la norme NF 
T90-333 correspondant aux prélèvements de macro-
invertébrés aquatiques en rivières peu profondes ont été 
utilisées (AFNOR, 2016). En dépit de la normalisation 
des prélèvements, les méthodes de prospection pour 
les pêches peuvent varier : les sites les plus à l’aval 
nécessitent une prospection partielle en bateau (et non 
à pied), par PPP (Pêche Par Point) (Tomanova et al., 
2013). Mais dans notre cas, les méthodes de pêche 
ne varient pas sur un même site. Le biais apporté par 
le changement de méthode de prélèvement dans la 
comparaison entre les sites semble donc limité dans 
cette étude. Les prélèvements ont été réalisés après 
autorisation administrative par des bureaux d’études 
agréés et l’Office Français pour la Biodiversité (OFB). 

Figure 1. Bassins versants du Vicoin et de la Jouanne montrant la localisation des obstacles à l’écoulement et des sites de prélèvements 
(I : Invertébrés, P : Poissons).
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3 - Définition des variables biologiques et écologiques

Les données sur les invertébrés et les poissons sont 
utilisées pour calculer soit des métriques globales et 
classiques, caractéristiques des peuplements étudiés 
(Karr, 1981 ; Oberdorff et al., 2002), soit des variables 
écologiques ou biologiques identifiées comme 
étant les plus susceptibles d’être impactées par les 
travaux de restauration de la continuité écologique et 
principalement par la modification des habitats (Dole-
Olivier et al., 1997, Briand et al., 2006 ; Helms et al. 
2011). 

Les variables choisies pour caractériser les peuplements 
d’invertébrés et de poissons portent sur l’abondance 
totale A (exprimée en nombre total d’individus par 
prélèvement), la richesse spécifique Rsp (uniquement 
pour les poissons, exprimée en nombre d’espèces 
pêchées par prélèvement) et la diversité spécifique 
caractérisée par l’indice de Shannon-Wiener H’ 
(Shannon, 1948). Les poissons ont été étudiés en 
fonction de leurs groupes fonctionnels : espèces 
rhéophiles, limnophiles et omnivores selon Michel & 
Oberdorff (1995) ; Oberdorff et al., (2002) et Philippart 
(2008). Ces variables sont exprimées en pourcentage du 
nombre d’individus par groupe écologique par rapport 
au nombre total d’individus par prélèvement. 

Pour les invertébrés, les variables biologiques suivantes 
sont calculées : le nombre de diptères par prélèvement, 

la proportion d’individus par prélèvement appartenant 
au groupe EPT par rapport au nombre total d’individus 
prélevés (ci-après % EPT), le nombre d’individus total 
appartenant au groupe EPT par prélèvement (ci-après 
EPT) et, enfin, le nombre d’individus par prélèvement 
du genre Brachycentrus (ordre des Trichoptères) 
caractéristique des eaux de bonne qualité (Tachet et 
al., 2010). Ce taxon a été choisi car il s’agit du taxon 
le plus bioindicateur au sens de la méthode de calcul 
de l’IBGN (Indice Biologique Général Normalisé) et 
présent en nombre suffisant (414 individus identifiés 
sur la Jouanne) et sur une majorité de prélèvements.

Pour chaque site de prélèvement, des variables 
caractérisant l’évolution de la continuité écologique 
sont calculées pour chaque année (Tableau 2). Ces 
variables définissent plusieurs caractéristiques de la 
restauration de l’habitat et de la continuité : hauteur 
d’étagement, linéaire connecté et nombre d’affluents 
connectés (Lake et al., 2007 ; Rice et al., 2008 ; Huger 
& Schwab, 2011) ou de la recréation d’habitats associés 
aux travaux de reconnexion de la rivière : linéaire et 
surface restaurés (Roni et al., 2008 ; Schmutz et al., 
2016). La surface restaurée correspond à la surface de lit 
mineur de cours d’eau en m² émergée après travaux au 
débit mensuel minimal moyen sur 5 ans (QMNA5) au 
droit de la station, comparativement à la situation avant 
travaux. Ces variables sont calculées sur un linéaire de 
2,5 km (amont ou aval), distance maximale estimée 

Variable Description Vicoin Jouanne
Moyenne ± (Ecart-type) 

(Min – Max)
Moyenne ± (Ecart-type) 

(Min – Max)
%CO_AM % de linéaire sans obstacle infranchissable sur les 2,5 

km à l’amont du site
66,7±32,6 (1,16 – 100) 84,9±30,0 (10 – 100)

%CO_AV % de linéaire sans obstacle infranchissable sur les 2,5 
km à l’aval du site

48,0±40,1 (1,56 – 100) 50,3±45,3 (1 – 100)

%CO_aj_AM % de linéaire sans obstacle ajouté durant les 5 
dernières années sur les 2,5 km à l’amont 

13,6±28,8 (0–98,80) 17,5±27,6 (0 – 89,90)

%CO_aj_AV % de linéaire sans obstacle ajouté durant les 5 
dernières années sur les 2,5 km à l’aval 

19,6±36,6 (0 – 98,40) 27,5±38,3 (0 – 95,50)

Affluents Nombre d’affluents connectés sur les 2,5 km en 
amont et en aval du site

1,22±1,31 (0 – 4,00) 0,84±0,98 (0 – 3,00)

Affluents_aj Nombre d’affluents reconnectés pendant les 5 
dernières années sur les 2,5 km en amont et en aval 
du site

0,52±0,81 (0,00 – 2,00) 0,31±0,60 (0 – 2,00)

HE_AM Hauteur d’étagement (en m) sur les 2,5 km en amont 1,64±1,27 (0 – 3,80) 0,95±1,19 (0 – 3,70)
HE_AV Hauteur d’étagement (en m) sur les 2,5 km en aval 1,88±1,48 (0 – 5,40) 0,92±0,77 (0 – 2,70)
Lin_AM Linéaire restauré (en km) sur les 2,5 km en amont 0,38±0,54 (0 – 1,50) 0,38±0,52 (0 – 1,50)
Lin_AV Linéaire restauré (en km) sur les 2,5 km en aval 0,49±0,59 (0 – 1,50) 0,68±0,37 (0 – 1,37)
Sur_AM Surface restaurée (en m²) sur les 2,5 km en amont 3064±4593 (0 - 13 470) 3910±6905 (0 – 21000)
Sur_AV Surface restaurée (en m²) sur les 2,5 km en aval 4018±5008 (0 - 16 620) 7041±5255 (0 – 16850)

Tableau 2. Présentation des variables associées à l’évolution de la continuité écologique
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pour qu’une communauté d’invertébrés colonise de 
nouveaux habitats (Sundermann et al., 2011 ; Stoll 
et al., 2013) mais aussi pour les poissons (Lorenz et 
al., 2018). De plus, certaines variables intègrent la 
quantité de travaux réalisés sur les 5 dernières années, 
afin de différencier les premiers aménagements des 
derniers, puisque les réponses hydromorphologiques et 
biologiques suite à un aménagement sont variables dans 
le temps (Doyle et al., 2005 ; Kail et al., 2015 Schmutz 
et al., 2016). L’évaluation de l’infranchissabilité par les 
poissons des obstacles (avant travaux) est considérée 
en application de la méthode et du référentiel ICE 
(Baudouin et al., 2014).

4 - Analyses statistiques

Les données dans leur ensemble ne sont pas 
transformées car elles sont déjà normalement 
distribuées (Test de Shapiro-Wilk ; Shapiro & Wilk, 
1965). La moyenne, l’écart-type ainsi que les valeurs 
minimales et maximales sont présentés pour chaque 
variable d’étude, sauf précision contraire.

La relation entre les variables biologiques et l’évolution 
annuelle est calculée à partir d’une régression linéaire 
utilisant la méthode des moindres carrés. Lorsque la 
relation établie entre une variable biologique et les 
différentes années d’études est significative (seuil fixé à 
ρ < 0,05), des régressions de loess sont effectuées. Ces 
régressions sont non paramétriques mais permettent de 
produire des courbes permettant de mieux visualiser 
l’effet année (Cleveland & Devlin, 1988). 

Les différentes relations pour les variables biologiques 
entre les deux cours d’eau ont été testées en utilisant des 
tests de variance ANOVA. Le but de cette comparaison 
est de détecter une différence dans les variables 
biologiques qui peut éventuellement être expliquée par 
un processus lié à la continuité écologique.

Afin de faciliter et d’augmenter la robustesse de l’analyse, 
les sites semblables d’un point de vue de l’évolution de 

la continuité écologique sont rassemblés. Pour cela, les 
variables liées à l’évolution de la continuité écologique 
(Tableau 2) sont dans un premier temps regroupées 
en 9 groupes différents (Tableau 3). Ces groupes ont 
été déterminés pour caractériser différents paramètres 
de la réouverture des milieux en prenant également 
en compte l’année de la réouverture : la restauration 
de la continuité (en amont ou en aval), l’effet de la 
restauration de la continuité (baisse de la hauteur 
d’eau, reconnexion d’affluent) et les travaux associés 
à la réouverture du milieu. Certains des 9 groupes de 
variables liées à la restauration intègrent plusieurs de 
ces paramètres. Ensuite chaque groupe est analysé 
par une ACP (Analyses en Composantes Principales) 
centrée-réduite. Le résultat de chaque ACP permet de 
réunir les sites d’études qui sont similaires du point de 
vue de la réouverture du milieu testé. Ainsi, 9 ACP ont 
été réalisées pour chaque cours d’eau qui permettent en 
moyenne de passer de 9 sites d’études à 4,6 groupes de 
sites sur le Vicoin et 4,9 sur la Jouanne. La différence 
entre chaque regroupement de sites est ensuite testée 
avec l’ensemble des variables biologiques (Tableaux 
4 et 5) par des tests de variance ANOVA (Santucci 
et al., 2005 ; Holcomb et al., 2016 ; Lorenz et al., 
2018), et des tests post-hoc HSD (Honestly Significant 
Difference) de Tukey (Abdi & Williams, 2010). Ces 
derniers tests servent ensuite à définir les différences 
des variables biologiques entre les sites (dès lors qu’au 
moins une comparaison de sites présente une différence 
significative) en fonction des variables associées à la 
restauration de la continuité écologique (Tableau 3). Le 
seuil de significativité des tests est fixé à ρ < 0,05 après 
avoir réalisé un ajustement de Bonferroni (Bonferroni, 
1936). Tous les tests sont réalisés sur le logiciel Rstudio 
1.2.5019. Le package ade4 (Thioulouse et al., 2018) est 
utilisé pour la réalisation des ACP.

Définition de la combinaison Variables combinées
Reconnexion amont %CO_AM + %CO_aj_AM
Reconnexion aval %CO_AV + %CO_aj_AV
Nombre d’affluents connectés (Affluents) Affluents + Affluents_aj
Evolution de la hauteur d’étagement HE_AM + HE_AV 
Restauration (Linéaires + surfaces) Lin_AM + Lin_AV + Sur_AM + Sur_AV
Reconnexion amont + Restauration %CO_AM + %CO_aj_AM + Lin_AM + Sur_AM
Reconnexion aval + Restauration %CO_AV + % CO_aj_AV + Lin_AV + Sur_AV
Restauration amont + Etagement %CO_AM + %CO_aj_AM + HE_AM + HE_AV
Restauration aval + Etagement %CO_AV + % CO_aj_AV + HE_AM + HE_AV

Tableau 3. Combinaisons des variables testées pour réaliser les regroupements des sites
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RÉSULTATS

1 - Invertébrés

Au total, 316 640 invertébrés ont été collectés et 
identifiés sur l’ensemble des 17 sites prélevés (254 
taxons) sur une chronique de 10 années. Les ordres 
EPT regroupent 75 genres (29,5%). La famille la plus 

représentée est celle des chironomes (Chironomidae) 
avec 78 763 individus qui représentent 94 % de l’ordre 
des diptères sur le Vicoin et 85% sur la Jouanne. 
Les deux cours d’eau présentent des différences 
significatives dans l’abondance des invertébrés 
(F=15,15 ; ρ <0,001), dans le nombre d’individus 
des taxons EPT (F=22,73 ; ρ <0,001) et le nombre de 
diptères (F=48,64 ; ρ <0,001 ; tab. IV).

Tableau 4. Valeurs moyennes des variables biologiques par rivière pour les invertébrés.

Variables par prélèvement Vicoin Jouanne
Moyenne ± Ecart-type (Min – Max)

% d’EPT 17,9±10,1 (1,5 – 41,2) 18,2±12,1 (0,2 – 52,5)
EPT (Nb individus) 357±283 (29,0 – 1478) 631±868 (7,0 – 6040)
Diptères (Nb individus) 190±192 (5,0 – 872) 995±1778 (38,0 – 11404)
Diversité spécifique (H’i) 3,2±0,6 (1,6 – 4,5) 3,4±0,6 (2,2 – 4,5)
Abondance (Ai) 2145±1180 (359 – 5268) 3959±3080 (884– 38772)
Brachycentrus (Nb individus) - 8,00± 22,1 (0,0 – 122)

1a - Évolution temporelle des invertébrés

Sur le Vicoin, le nombre d’individus appartenant au 
groupe des EPT, tout comme leur proportion, augmente 
significativement au cours de la période étudiée 
(EPT : +60,6 individus/an de moyenne annuelle par 
prélèvement ; F2,54 = 14,0 ; ρ < 0,001 et %EPT : +3,3%/
an ; F2,54 = 33,16 ; ρ < 0,001 ; Figure 2A et 2C). 
L’évolution du nombre de diptères n’est pas significative 
(Diptère : -4,97 ind/an ; F2,54 = 0,16 ; ρ = 0,694). Sur 
la Jouanne, la proportion d’espèces appartenant au 
groupe EPT et le nombre de diptères montrent une 
diminution significative (% EPT : +2,37% ; F2,49 = 
15,5 ; ρ<0,001 ; Diptère : -243 ind/an ; F2,49 = 5,15 ; ρ < 
0,05) (Figure 2B et 2D) alors que le nombre d’individus 
des ordres EPT ne montre aucune tendance (EPT : -32,0 
ind/an ; F2,49 = 0,594 ; ρ = 0,55). La diversité spécifique 
montre une augmentation significative sur les deux 
rivières entre 2008 et 2018 (H’iVicoin  : +0,16/an ; F2,54 
= 7,68 ; ρ < 0,01 ; H’iJouanne  : +0,08 ; F2,49 = 9,55 ; ρ 
< 0,01 ; Figure 2E et 2F). Enfin, le nombre total 
d’individus présente une diminution sur les deux cours 
d’eau proche de la significativité (AiVicoin : -127, 5 ind/
an ; F2,54 = 0,741 ; ρ=0,07 et AiJouanne : -661 ind/an ; F2,49 
= 0,854 ; ρ = 0,06). 

Figure 2.

1b - Réponses des invertébrés à la restauration de la 
continuité écologique

Sur le Vicoin, la comparaison entre les regroupements 
de sites restaurés entre eux ou en comparaison avec 
les sites non restaurés montre que les invertébrés 

ne réagissent pas significativement aux travaux à 
l’exception des diptères. Ces derniers présentent une 
diminution significative de leur abondance pour les 
sites sur lesquels il y a eu une augmentation du linéaire 
reconnecté en amont associé à la baisse de la ligne d’eau 
(F = 7,03 ; ρ < 0,002). Ces résultats sont néanmoins 
à relativiser dans la mesure où ils sont fortement 
dépendants de l’évolution du nombre de diptères sur un 
seul site (Nombre de diptères moyen = 401 ± 271 ; N = 
7 prélèvements). Ainsi, ce site présente une population 
de diptères beaucoup plus importante que celles des 
autres sites, ce qui explique la significativité du test. 
Aucune relation n’est significative si l’on retire ce site 
de l’analyse.

A contrario, sur la Jouanne, le %EPT montre une 
évolution positive significative associée aux variables 
relatives à la reconnexion de linéaires, seules (F = 
7,78 ; ρ < 0,005) ou elles-mêmes associées aux surfaces 
restaurées (F = 8,99 ; ρ < 0,01). Les sites où ce % EPT 
a fortement augmenté présentent une augmentation 
considérable du linéaire reconnecté, passant de moins 
de 222 m avant un obstacle (N = 2) à plus de 2500 m du 
linéaire du tronçon de cours d’eau. Ces sites présentent 
également des linéaires et des surfaces de travaux plus 
importants sur les 2,5 km en aval (17850 m², N = 2 
sites) que sur la moyenne des autres sites (5645 m²). 
Le nombre total d’individus, le nombre d’individus des 
ordres EPT, le nombre de diptères ne montrent aucune 
différence significative entre sites, et pour aucune 
combinaison de variables de restauration écologique (ρ 
> 0,05). 



Réponses des macro-invertébrés et des poissons à la restauration de la continuité écologique34

Bulletin de la Société des Sciences Naturelles de l’Ouest de la France (N.S.), 2021, 43 (1-2)

Figure 2. Evolution des variables associées aux invertébrés sur le Vicoin (A,C,E) et sur la Jouanne (B,D,F) . Courbes centrales = 
Régression loess ; courbes en pointillé = Régression loess avec intervalle de confiance 95% ; Points = projection des variables. Diptère 
= Nombre d’individus. EPT = Nombre d’individus H’ = Indice de Shannon-Wiener (Diversité spécifique).

Le genre Brachycentrus sur la Jouanne montre des 
différences significatives entre regroupements de sites 
pour les combinaisons associant la reconnexion de cours 
d’eau à l’aval et les travaux de restauration effectués à 
la suite de la recréation de la continuité écologique (F = 
8,74 ; ρ < 0,05). Les sites ayant une forte concentration 
de ce taxon sont les mêmes que ceux où le pourcentage 
d’individus EPT a fortement augmenté (moyenne du 
nombre d’individus de 31,9 contre 0,11 sur tous les 
autres sites).

2 - Poissons 

Pour les poissons, 64 prélèvements ont été effectués sur 
10 sites et 10 années comprenant 27 401 individus et 
33 espèces (26 sur la Jouanne et 31 sur le Vicoin, cf. 
Annexe 1.)

Dix-huit espèces sont omnivores, 18 limnophiles 
et 10  rhéophiles. Seul le Goujon (Gobio gobio) est 
présent sur tous les sites. Les autres espèces les plus 
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présentes sont le Chevaine (Squalius cephalus) et la Loche 
franche (Barbatula barbatula) présents dans 63 des 64 
prélèvements. 

La Jouanne et le Vicoin montrent des différences 
significatives dans la proportion d’individus rhéophiles 

(F = 4,61 ; p = 0,04), limnophiles (F = 6,16 ; p = 0,02), 
omnivores (F = 6,30 ; ρ = 0,01), et accompagnateurs de 
la truite (F = 33,3 ; ρ < 0,001). La diversité spécifique 
est également significativement différente (F = 4,52 ; ρ 
= 0,04 ; tableau 5).

Figure 3. Evolution des variables associées aux poissons sur le Vicoin (A, C) et sur la Jouanne (B, D). Courbes centrales = Régression 
loess ; courbes en pointillé = Régression loess avec intervalle de confiance 95% ; Points = projection des variables. Richesse spécifique 
= nombre d’espèces. Anguille = nombre d’individus/100 m de cours d’eau. Abondance = nombre d’individus/100 m de cours d’eau.  
Limnophile = % d’individus limnophiles.

Tableau 5. Valeurs moyennes des variables biologiques par rivière pour les poissons.

Variables par pêche Vicoin Jouanne
Moyenne ± Ecart-type (min – max)

% d’individus Rhéophiles 55,4±19,0 (19,1 – 92,3) 57,9±15,0 (22,0 – 78,6)
% d’individus Limnophiles 8,2±11,0 (0 – 59,1) 5,0±6,0 (0 – 20,8)
% d’individus Omnivores 39,0±15,0 (10,7 – 87,4) 50,2±18,0 (12,8 – 84,8)
Diversité spécifique (H’p) 2,63±0,40 (1,12 – 3,19) 2,50±0,48 (1,51 – 3,28)
Abondance (Ap) 53,8±40,0 (5,22 – 198) 72,2±107 (4,80 – 413)
Richesse spécifique (Rsp) 13,3±2,9 (7,0 – 19,0) 10,5±3,2 (3,0 – 17,0)
Nombre d’anguilles (Nb d’individus) 0,26±0,25 (0 – 1,07) 0,36±0,64 (0 – 2,50)
% d’individus accompagnateurs de la Truite 42,2±19,0 (10,0 – 83,2) 41,4±16,0 (10,2 – 67,6)
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 2a – Evolution temporelle des poissons

La richesse spécifique (RspVicoin : +1,27 ind/100m/
an ; F2,44 = 23,9 ; ρ < 0,001) et le nombre d’anguilles 
(AnguilleVicoin : +0,09 ind/100m/an ; F2,44 = 29,47 ; ρ < 
0,001) montrent une évolution positive significative 
sur le Vicoin (Figure 3A et 3B). Concernant la 
Jouanne, deux variables montrent également des 
changements négatifs significatifs : l’abondance totale 
(ApJouanne : -16,9 ind/100m ; F2,25 = 4,72 ; ρ = 0,04) et 
la proportion de poissons limnophiles (Limnophiles 
Jouanne : -3,65% ; F2,25 = 6,67 ; ρ = 0,02) (Figure 3C et 
3D). Les autres variables ne décrivent pas de tendances 
significatives au cours de la période étudiée.

Figure 3.

2b - Réponses des poissons à la restauration de la 
continuité écologique

Sur le Vicoin, l’évolution des proportions d’individus 
limnophiles et rhéophiles est liée à la réalisation de 
travaux de restauration de la continuité écologique. 

Les tests ont démontré qu’un site présentait des 
proportions en individus limnophiles plus importantes 
que sur les autres sites (26,5 % -N = 1- vs 5,26 % -N 
= 4 en moyenne durant l’étude) pour les combinaisons 
de paramètres suivants : suppression des obstacles 
positionnés à l’aval des sites d’études seules (F = 
9,52 ; ρ < 0,005), associées à la restauration d’habitat 
sur les sites (F = 8,51 ; ρ < 0,005) ou à la hauteur 
d’étagement (F = 8,77 ; ρ < 0,001) et avec les travaux 
de restauration associés à l’ouverture du milieu en 
amont (F = 6,59 ; ρ < 0,01).  

Ce site se différencie des autres sites par une faible 
connectivité à l’aval sans évolution (< 900 m ; N = 
1), un faible gain sur la ligne d’eau (0,9 m ; N = 1) 
mais avec d’importantes restaurations des habitats 
(linéaire restauré = 1 km) qui montrent une proportion 
d’individus limnophiles plus importante que sur le reste 
des sites. 

 La proportion d’individus d’espèces rhéophiles montre 
une augmentation significative pour la reconnexion aval 
seule (F = 10,74 ; ρ < 0,001), associée avec la hauteur 
d’étagement (F = 10,97 ; ρ = 0,001) et les travaux 
de restauration (F = 11,25 ; ρ < 0,001). A l’inverse 
des individus limnophiles, le site où la continuité 
écologique n’évolue pas (voir supra) présente une 
proportion d’individus rhéophiles stable et faible 
(23% ; N = 1). Les sites présentant de forts gains de 
connectivité à l’aval (gain minimum de 975 m ; baisse 
de la hauteur d’étagement minimum de 0,45 m, N = 

5) présentent une proportion d’individus rhéophiles 
de 64% (avec des augmentations jusqu’à 37% en 10 
ans sur un site). Le pourcentage d’individus rhéophiles 
varie également en fonction de la reconnexion à l’amont 
associée aux travaux de restauration (F = 7,927 ; ρ 
< 0,001). Cette différence s’explique surtout par la 
présence d’un fort pourcentage d’espèces rhéophiles 
sur des sites en amont du bassin versant où il n’y a pas 
eu de travaux de restauration car la connectivité était 
déjà assurée (100 % ; N = 2, Rhéophiles = 41 %). Enfin, 
deux sites présentant un gain linéaire supérieur à 1300 
m et une surface restaurée de 13470 m² ont atteint des 
proportions d’espèces rhéophiles supérieures à 70 %.

Sur la Jouanne, la proportion de rhéophiles, d’espèces 
accompagnatrices de la Truite et le nombre d’anguilles 
ne réagit pas avec la défragmentation du milieu. La 
richesse spécifique diminue significativement avec le 
nombre d’affluents connectés (Fomnivores = 25,8 ; FRSp 
= 21,1 ; ρ < 0,005), avec l’évolution de la hauteur 
d’étagement (Fomnivores = 15,3 ; FRSp = 12,0 ; ρ < 0,05) et 
avec la reconnexion en amont (Fomnivores = 25,8 ; FRSp = 
21,1 ; ρ < 0,005). A l’inverse, la proportion d’omnivores 
augmente significativement. La variation s’explique 
par un site présent très en amont des autres sites avec 
une faible richesse spécifique (Rsp = 8,0 contre 13 
en moyenne sur les autres sites) et une importante 
proportion d’omnivores (68% contre 40%). 

Le pourcentage d’individus limnophiles, l’abondance 
et la diversité spécifique, varient négativement en 
fonction du nombre d’affluents connectés (Flimnophiles 
= 51,5 ; Fabondance = 40,6 ; FH’p = 22,7 ; ρ < 0,01), de 
la hauteur d’étagement (Flimnophiles = 24,8 ; Fabondance = 
20,0 ; ρ < 0,005), et de la reconnexion à l’amont qu’elle 
soit seule ou associée à d’autres paramètres comme 
la hauteur d’étagement (Flimnophiles = 17,3 ; Fabondance 
=9,5 ; FH’p =7,6 ; ρ < 0,01) et les travaux de restauration 
(Flimnophiles = 17,3 ; Fabondance = 12,8 ; FH’p = 160,4 ; ρ < 
0,01). Les différences sont majoritairement expliquées, 
comme pour la richesse spécifique et le pourcentage 
d’omnivores, par la différence entre le site le plus 
amont (Limnophiles = 48%, Ap = 222 ; H’p = 1,93 ; N 
= 1) et la quasi-totalité des autres sites (Limnophiles = 
9,5%, Ap = 22,5 et H’p =2,74 ; N = 3).

DISCUSSION

1 - Invertébrés 

Dans un milieu non perturbé, les cours d’eau de plaine 
présentent une large gamme d’habitats permettant à 
la fois aux macro-invertébrés privilégiant les habitats 
graveleux, sableux et à ceux vivant sur des substrats 
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végétaux d’assurer leur cycle de vie (Tolkamp, 
1982). Le Vicoin et la Jouanne ont des communautés 
d’invertébrés similaires aux cours d’eau de plaine 
de taille moyenne (pour une revue, voir Stroot, 
1984 ; Morley et al., 2008). 

Les macro-invertébrés sont des taxons qui montrent 
une réponse négative ou positive aux conditions 
du système (et donc à la suppression d’obstacles) 
très rapide (Orr et al., 2008) mais aussi très locale 
(Carlson et al., 2018). Or, la majorité des sites d’étude 
n’ont pas été positionnés spécifiquement pour étudier 
l’évolution du peuplement avant et après un obstacle 
(N = 8/17 à moins de 200 m d’un obstacle). Cela 
explique les différences entre les résultats de notre 
étude et les résultats obtenus dans les études analysant 
les effets en amont et aval direct d’anciens obstacles. 
Ces études décrivent un premier effet globalement 
négatif de «pulse disturbance» dans un court délai à 
la suite des perturbations créées par la suppression ou 
l’aménagement de l’obstacle (Doyle et al., 2005 ; Van 
Looy et al., 2014). D’après la méta-analyse réalisée par 
Carlson et al. (2018), il faut une durée comprise entre 
15 et 20 mois pour que la densité totale et la densité EPT 
(que ce soit en aval ou en amont) de l’ancien barrage 
ne soient plus perturbées par les travaux. De plus, de 
nombreux autres paramètres (caractéristiques du bassin 
versant, rétablissement total ou non de l’écosystème, 
positionnement de(s) obstacle(s) sur le bassin versant) 
déterminent l’évolution des communautés d’invertébrés 
sur les sites ré-ouverts (Pollard & Reed, 2004 ; Doyle et 
al., 2005 ; Carlson et al., 2018). 

Dans notre cas, seuls le %EPT, la diversité spécifique 
et le taxon Brachycentrus ont montré des différences 
associées à la réouverture des milieux pour les 
invertébrés. Ainsi, l’augmentation du pourcentage EPT 
ainsi que celle de la diversité spécifique, à la fois sur 
la Jouanne et sur le Vicoin, indiquent un changement 
des habitats et une plus grande diversité à l’échelle 
des sites. Néanmoins, les processus expliquant 
l’augmentation de la proportion EPT sont différents 
entre la Jouanne et le Vicoin. Sur le Vicoin, c’est 
avant tout l’augmentation du nombre d’individus 
EPT qui permet cet accroissement tandis que sur la 
Jouanne, c’est une importante baisse du nombre de 
diptères qui l’explique. Davantage de linéaires (>1250 
m) ont été réouverts sur le Vicoin à l’amont des sites 
comparativement à la Jouanne (5 vs 2), ce qui pourrait 
favoriser la dérive des invertébrés présents à l’amont 
vers les sites d’étude (Brittain & Eikeland, 1988). En 
effet, la dérive est le principal processus de colonisation 
d’habitats pour les macro-invertébrés benthiques : 41 à 
80% des macro-invertébrés benthiques présents sur un 

site y arrivent par dérive (Townsend & Hildrew, 1976 ; 
Williams & Hynes, 1976).

Concernant la plus forte abondance de diptères et 
la baisse significative sur la Jouanne (et non sur le 
Vicoin), cela peut s’expliquer par une proportion plus 
importante de matières en suspension (MES) sur la 
Jouanne (moyennes annuelles 2006-2019 de 15,9 mg/l 
sur la Jouanne et de 12,8 mg/l sur le Vicoin), d’autant 
plus que la quasi-totalité des diptères présents dans notre 
étude appartiennent à la famille des Chironomidés. 
Cette quantité plus importante de MES, associée à 
un milieu lentique, va favoriser le colmatage du lit de 
la rivière. Or, le colmatage interstitiel est une source 
de pression importante pour les macro-invertébrés 
benthiques : les sédiments comblent les interstices de 
la zone hyporhéique qui, en temps normal, a un rôle 
de refuge pour de nombreux invertébrés benthiques 
(Dole-Olivier et al., 1997). À l’inverse, les chironomes 
qui représentent une part importante des diptères dans 
notre étude sont des individus euryèces qui s’adaptent 
bien aux conditions de vie d’un cours d’eau colmaté 
(Armitage et al., 2012). Or, la suppression des obstacles 
à l’écoulement a permis de modifier profondément 
les habitats établis sur la Jouanne : importante 
reprise sédimentaire, réduction de la largeur du lit 
de 17 % (et par conséquent une augmentation des 
vitesses d’écoulement) ainsi que le commencement 
d’un décolmatage, processus s’étalant sur une durée 
comprise entre 5 et 7 ans (Roiné & Boileau, 2017). 
Ainsi, l’évolution de ces paramètres a-t-elle fortement 
modifié les habitats des invertébrés dans l’ancienne 
zone d’influence des seuils (Bednarek, 2001  ; Hart et 
al., 2002 ; Villeneuve et al., 2017). 

Enfin, le principal facteur permettant la recolonisation 
d’un site par un taxon invertébré est la proximité 
géographique de celui-ci au site en question 
(Sundermann et al., 2011 ; Tonkin et al., 2014). 
L’amélioration des habitats est certainement incomplète 
sur certains sites à cause de longs processus encore 
inachevés : décolmatage, recolonisation des habitats 
par des mousses… : Johnson et al., 2003 ; Pedersen & 
Friberg, 2009 ; Haase et al., 2013). Ensuite la qualité 
chimique du cours d’eau est également une source de 
pression résiduelle très importante (Sedell et al., 1990 ; 
Rundle et al., 1992 ; Sundermann et al., 2013 ; pour une 
revue précise des valeurs limitantes voir Villeneuve et 
al., 2017) tout comme la qualité de la ripisylve (Bis et 
al., 2000), notamment pour la survie lors de l’émergence 
des invertébrés hémimétaboles (Erman, 1984).
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2 – Poissons

À l’échelle française, les espèces d’eaux froides 
se cantonnent de plus en plus à l’amont des cours 
d’eau tandis que l’aire de répartition des espèces 
exotiques et à tendance limnophile s’agrandit. La 
dégradation des habitats des espèces d’eaux froides 
ou encore le réchauffement climatique peuvent 
expliquer ce processus (Lasne et al., 2007 ; Poulet et 
al., 2013 ; Baptist & Séon-Massin, 2014 ; Kuczynski 
et al., 2018). Cette tendance est visible sur le Vicoin 
et la Jouanne mais pourrait être modérée par le 
caractère océanique tempéré du climat, moins sujet au 
réchauffement. En général, le niveau biotypologique 
calculé sur les stations d’étude est théoriquement 
retrouvé plus en aval des cours d’eau, permettant 
ainsi de voir que ces cours d’eaux présentent une (ou 
plusieurs) altération(s) d’ordre anthropique. 

L’augmentation de la richesse spécifique sur le Vicoin 
suit une tendance nationale (Poulet et al., 2013). Cet 
accroissement peut être la conséquence de plusieurs 
facteurs (Sax & Gaines, 2003). L’extension des aires 
de répartition d’espèces généralistes comme la Brème 
commune (apparition après 2012 sur 83% des sites), 
la Brème bordelière (50%), la Carpe miroir ou la 
Carpe commune (33%) peut être associée au probable 
réchauffement des eaux (Baptist & Séon-Massin., 
2014) ou au décloisonnement des biefs à la suite des 
suppressions d’ouvrages, même si la colonisation 
des cours d’eau pour ces espèces est surtout associée 
aux lâchers et à la présence de plans d’eau (Vigneron 
& Oberdoff, 2010). L’amélioration des habitats et la 
restauration de la continuité écologique (Kanehl et al., 
1997 ; Im et al., 2011) peuvent expliquer un changement 
de distribution pour des espèces non limitées par la 
température (cas du Sandre : apparition après 2012 
sur 33% des sites). En effet, la température de l’eau 
est probablement trop limitante pour certaines espèces 
(Hydroconcept, 2019). Enfin, l’apparition d’espèces 
invasives sur certains sites telles que le Pseudorasbora 
(50% des sites) et la Perche soleil (50% des sites) a été 
potentiellement favorisée par la réouverture du milieu 
(Sax & Gaines, 2003 ; McLaughlin et al., 2013) mais 
cela demeure à démontrer pour le Pseudorasbora car 
l’espèce augmente fortement en France et notamment 
dans les Pays de la Loire (Poulet et al., 2013). 

À l’échelle du bassin versant de la Jouanne, 
l’augmentation de la richesse spécifique n’est en 
revanche pas visible. Cela peut provenir du fait que la 
réouverture en aval de 2 des 4 sites d’étude a été réalisée 
tardivement (après 2015) et qu’un site n’a pas encore 
été rendu franchissable en aval, même si la colonisation 

est également possible par les plans d’eau présents sur 
le bassin versant. Cela illustre le fait que la cinétique 
de recolonisation par les poissons est un processus 
pouvant nécessiter une durée importante (i.e. supérieure 
à 3 ans) avant d’avoir des résultats significatifs sur la 
composition spécifique de l’ichtyofaune (Doyle et al., 
2005 ; Maloney et al., 2008). La baisse de l’abondance 
sur la Jouanne est couplée à une baisse de la proportion 
d’individus limnophiles de 2008 à 2018. La baisse 
proportionnelle de limnophiles sur la Jouanne peut 
être une conséquence directe de l’ensemble des 
travaux effectués. En effet, de manière générale, les 
travaux de restauration de la continuité écologique font 
diminuer la proportion de ce groupe écologique par la 
suppression des zones d’écoulements lentiques (Hart 
et al., 2002 ; Burroughs et al., 2010). Parallèlement, la 
proportion d’habitats favorables aux espèces rhéophiles 
a augmenté, ce qui participe à un remplacement 
d’espèces limnophiles par des espèces rhéophiles (Hart 
et al., 2002 ; Poulos & Chernoff, 2017 ; Bellmore 
et al., 2019). Sur la Jouanne, en dépit de conditions 
morpho-dynamiques favorables à ces espèces (Roiné & 
Boileau, 2017), le taux d’ortho-phosphates – trop élevé 
annuellement (>0,5 mg/l) - et surtout la température de 
l’eau - trop élevée l’été (> 20 °C) – créent une situation 
de stress empêchant le maintien et la croissance des 
individus de certaines espèces rhéophiles (Dorts et 
al., 2012 ; Hydroconcept, 2020). D’ailleurs, sur la 
Jouanne, la proportion d’individus rhéophiles n’évolue 
pas significativement avec la réouverture du milieu au 
contraire du Vicoin. Sur la Jouanne, l’évolution des 
variables biologiques sur les sites s’explique davantage 
par un gradient amont-aval que par une évolution de 
la défragmentation (Huet, 1949). Malgré tout, les 
arasements ont également un impact sur ce gradient 
(Verneaux, 1973).

Les effets des travaux obtenus sur l’ichtyofaune semblent 
également liés, comme pour les invertébrés, à une 
diversification des habitats. Cette diversification peut 
conduire à une modification complète du cycle de vie des 
espèces piscicoles. Les modifications des communautés 
d’invertébrés (cf supra) génère un changement dans 
les ressources alimentaires des poissons à la suite des 
travaux de restauration de la continuité écologique 
(Kanehl et al., 1997 ; Catalano et al., 2007 ; Kornis et 
al., 2015). Cette restauration de la continuité écologique 
s’impose comme étant l’une des meilleures alternatives 
pour restaurer les cours d’eau avec des effets sur le 
long terme (Catalano et al., 2007 ; Roni et al., 2008). 
En effet, les travaux de restauration des habitats seuls 
ont pour conséquence, dans une majorité des cas, une 
augmentation de l’abondance des poissons (Roni, 
2019) ou le changement de la communauté piscicole 
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(Schmutz et al., 2016). Cependant, ils ne permettent 
pas toujours une augmentation de la richesse spécifique 
(Kail et al., 2015 ; Roni, 2019), au contraire des travaux 
associant la restauration de la continuité écologique. 
Néanmoins, l’objectif principal de la restauration doit 
être de retrouver des communautés piscicoles adaptées 
aux caractéristiques écologiques de la section du cours 
d’eau restaurée. Les études se focalisant sur l’impact à 
l’amont et à l’aval direct d’anciens obstacles détectent 
souvent une augmentation de la richesse spécifique 
(Kanehl et al., 1997 ; Catalano et al., 2007 ; Burroughs 
et al., 2010 ; Kornis et al., 2015) mais cette évolution 
est souvent à relier à l’évolution positive du gradient 
amont-aval. De plus, la réouverture des cours d’eau 
pourrait permettre un meilleur brassage génétique 
de l’ichtyofaune ou encore favoriser la présence 
d’individus de plus grande taille (Blanchet et al., 2010). 

La réponse biologique à des travaux de restauration 
de la continuité écologique est également régie par un 
ensemble de paramètres physiques, biologiques et de 
boucles de rétroactions (Bellmore et al., 2019). Par 
exemple, une température de l’eau élevée, la qualité 
physico-chimique de l’eau et l’utilisation agricole 
du bassin versant vont fortement limiter l’efficacité 
des travaux (Kail et al., 2015 ; Friberg et al., 2016). 
Ces facteurs sont cruciaux pour l’ichtyofaune car si 
ces pressions subsistent, les résultats des efforts de 
restauration ne pourront pas être optimums (Verneaux, 
1973 ; Bernhardt & Palmer, 2011). C’est notamment 
ce qui peut expliquer en partie pourquoi les efforts de 
la restauration de la continuité écologique n’ont pas 
permis l’augmentation de la proportion d’individus 
associés à la Truite dans notre étude, au moins sur la 
Jouanne (Hydroconcept, 2020). 

Le pourcentage d’individus omnivores et la diversité 
spécifique ne varient pas avec la restauration de la 
continuité écologique dans notre étude. L’absence de 
modification de la proportion d’omnivores est contraire à 
ce qui est généralement observé : baisse des omnivores à 
la suite de la réouverture (Gottgens et al., 2009 ; Dorobek 
et al., 2015), mais ces études sont faites au droit d’anciens 
obstacles, ce qui diffère de notre cas. Une des raisons de 
cette absence de changement pourrait tenir au fait que les 
espèces omnivores occupent une large gamme de niches 
écologiques. Ce caractère ubiquiste leur confère une 
forte adaptabilité, même dans des sites où les conditions 
de milieux ont évolué (Tullos et al., 2009). Toutefois, 
l’absence d’évolution traduit peut être davantage le fait 
que la modification des habitats n’est pas achevée ou est 
trop partielle sur de nombreux sites : 14 des 50 obstacles 
n’ont pas été supprimés mais seulement aménagés, ce qui 
limite la modification des habitats (Doyle et al., 2005). 

La communauté d’espèces régionales est également 
un facteur clé pouvant déterminer ou non la réussite 
de recolonisation après une restauration (Lake et al., 
2007 ; Stoll et al., 2014, Schmutz et al., 2016). Cette 
communauté est limitée dans notre cas. Le nombre 
d’espèces susceptibles de coloniser les cours d’eau 
depuis la Mayenne étant relativement faible (Vigneron 
& Oberdoff, 2010), cela pourrait expliquer l’absence 
d’évolution de la diversité spécifique malgré la 
restauration de la continuité écologique. 

3 - Cas de l’Anguille

Sur la rivière Mayenne, la population d’anguilles 
estimée globalement est inférieure à 1 ind/100m² 
(Chancerel, 1994), ce qui est similaire à la quantité sur le 
Vicoin et sur la Jouanne (tab. V). Le bassin versant de la 
Mayenne accueille des anguilles d’une taille supérieure 
à 15,0 cm (Canal et al., 2013) qui s’y sédentarisent 
pendant une période de 5 à 15 ans (Laffaille et al., 
2005) jusqu’à la maturation sexuelle et la phase de 
dévalaison. Cela est illustré par la taille moyenne des 
anguilles pêchées dans notre étude (Vicoin : 51,4 cm 
± 14,8 ; min = 24,0 ; max = 84,0 et Jouanne : 52,2 
cm ± 17,2 ; min = 30,0 ; max = 94,0). La présence de 
nombreux obstacles sur la Mayenne a été jusqu’en 2012, 
un frein au déplacement de l’Anguille avec un des taux 
d’étagement les plus importants de la Loire moyenne, 
avec en moyenne un obstacle tous les 3 km (Steinbach, 
2010). Depuis 2012, 36 des 38 ouvrages de la Mayenne 
(dont 19 depuis la confluence de la Maine, jusqu’à la 
confluence avec le Vicoin et la Jouanne) ont été équipés 
de tapis-brosses (Steinbach, 2012) et, depuis 2017, de 
turbines ichtyo-compatibles au niveau des centrales 
hydro-électriques. Cette restauration de la continuité 
sur la Mayenne pourrait expliquer l’augmentation 
des effectifs d’anguilles sur la rivière le Vicoin (0,45 
ind/100m² en 2015 (N = 6) contre seulement 0,11 
ind/100m² en 2010 (N = 3) et probablement dans une 
moindre mesure sur la Jouanne (0,83 ind/100m² en 
2015 pour la Jouanne (N = 3) pour 0,69 ind/100m² 
en 2010 ; N = 2), même si cela n’a pas pu être mis en 
évidence significativement sur ce cours d’eau. Cette 
différence entre les deux cours d’eau pourrait être liée 
à la présence d’un obstacle difficilement franchissable 
non aménagé en aval de la Jouanne (et de l’ensemble 
des sites d’étude) qui réduirait la remontée de l’espèce 
vers les sites d’études ; au contraire du Vicoin où la 
totalité des obstacles ont été rendus franchissables. 
L’autre explication serait induite par la distribution des 
sites d’étude sur les cours d’eau : sur la Jouanne 3 des 4 
sites sont situés dans la partie aval du cours d’eau. Avant 
la réouverture du milieu, ces sites faisaient partie des 
zones plus facilement atteignables pour les anguilles car 
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il y avait moins d’obstacles à franchir. La réouverture 
du milieu crée de nouvelles zones accessibles plus en 
amont pour que les anguilles s’y sédentarisent (Laffaille 
et al., 2005). Cette redistribution spatiale des anguilles 
n’aurait pas été détectée par les pêches situées sur les 
sites en aval, au contraire du Vicoin où les sites sont 
mieux répartis longitudinalement.

CONCLUSION

En raison de nombreuses perturbations (régulation des 
débits, réchauffement climatique, présence d’obstacles, 
(i.e. Tolkamp, 1982 ; Statzner et al., 2001 ; Mueller et 
al., 2011), les populations des macro-invertébrés sur 
les cours d’eau de plaine tendent à être dégradées et 
à perdre en diversité, perte dont l’une des principales 
causes est l’homogénéisation des habitats (Bis et al., 
2000  ; Pedersen & Friberg, 2009 ; Labat, 2013). En 
conséquence, les travaux menés sur le Vicoin et la 
Jouanne entre 2008 et 2018 avaient pour objectif, outre 
la restauration de la continuité écologique, de restaurer 
une diversité d’habitats favorables à la vie biologique. 
Ces objectifs ont été, pour partie, atteints dans la mesure 
où des gains écologiques en lien avec la classe de qualité 
des eaux ont été observés depuis 2008 (Hydroconcept, 
2019). Cela s’est vérifié chez les macro-invertébrés à 
l’échelle des sites suivis, notamment sur les taxons des 
ordres EPT avec une augmentation de leur proportion 
(Carlson et al., 2018), soulignant une restauration 
d’habitats plus diversifiés à la suite de la modification 
de la morphologie du lit et des berges des cours d’eau 
(Roiné & Boileau, 2017). Cette amélioration est 
d’autant plus intéressante que les effets des travaux 
de restauration montrent, en général, une faible 
amélioration globale des communautés d’invertébrés et 
cela même sur le long terme (Haase et al., 2013 ; Leps 
et al., 2016 ; Lorenz et al., 2018) et parfois même 
aucun effet (Hansen & Hayes, 2012 ; Renöfalt et al., 
2013), soulignant les fortes variabilités des résultats 
entre cours d’eau et le maintien de sources de pressions 
variées sur ces espèces (Villeneuve et al., 2017). 

Les travaux de restauration ont permis un changement 
des communautés piscicoles allant vers des 
communautés plus adaptées aux stations d’étude avec 
une augmentation de classes d’état biologique sur 
5 des 11 sites aménagés (Hydroconcept, 2019). Le 

changement de la communauté limnophile vers une 
communauté plus rhéophile est la principale raison de 
ce gain. Cela est une conséquence de l’amélioration 
des habitats, effet indirect de la réouverture du 
milieu. Les effets directs sont visibles uniquement par 
l’augmentation de la richesse spécifique sur le Vicoin. 
La défragmentation se révèle être un outil intéressant 
pour améliorer la qualité des habitats par suppression 
de l’effet succession de plans d’eau et cela même si la 
réponse est variable en fonction des caractéristiques 
des cours d’eau (Holcomb et al., 2016 ; Foley et al., 
2017). Néanmoins, la qualité physico-chimique et 
la température de l’eau du Vicoin et de la Jouanne 
-comme pour de nombreux autres cours d’eau (Kail et 
al., 2015)- restent trop limitantes pour certaines espèces 
spécialistes. Cependant, en dépit de ces températures 
élevées, des espèces comme le Spirlin Alburnoides 
bipunctatus et le Barbeau Barbus barbus pourraient 
coloniser ces rivières (Vigneron & Oberdoff, 2010).

Malgré les efforts de restauration consentis sur le 
Vicoin et la Jouanne ainsi que sur la Mayenne, le cycle 
de vie de l’Anguille fait que le maintien d’un niveau 
stable d’individus sur ces cours d’eau reste dépendant 
de nombreux autres facteurs extérieurs à l’amélioration 
locale de la continuité des cours d’eau. Néanmoins, 
les efforts faits pour cette espèce sont concluants sur 
un des bassins versants d’étude, ce qui contribue à la 
stabilisation de la population d’anguilles à l’échelle 
du bassin versant de la Loire (LOGRAMI, 2019). 
Cette tendance est perçue au niveau national, dont le 
bassin de la Maine représente une importante surface 
d’habitats à reconquérir (Feunteun & Prouzet, 2020). 

Pour conclure, la restauration de la continuité écologique 
ne peut à elle seule améliorer la qualité biologique des 
cours d’eau mais elle permet d’augmenter la résilience 
des écosystèmes (recréation d’habitats, régulation de la 
température, reconnexion avec des zones refuges, …)  
(Palmer et al., 2005), ce qui va devenir impératif pour 
compenser les effets, déjà visibles, du réchauffement 
climatique (Floury et al., 2012 ; Baptist & Séon-
Massin, 2014 ; Kuczynski et al., 2018 ; Baranov et al. 
2020).



Réponses des macro-invertébrés et des poissons à la restauration de la continuité écologique 41

Bulletin de la Société des Sciences Naturelles de l’Ouest de la France (N.S.), 2021, 43 (1-2)

REMERCIEMENTS
Cette étude a été réalisée dans le cadre d’un mémoire de fin d’études d’école d’ingénieur IMA dispensée à l’école Polytech 
de Tours (LL). Elle a été financée dans le cadre du contrat CT Eau Mayenne aval (2020-2022) par l’Agence de l’Eau 
Loire Bretagne, le Conseil départemental de la Mayenne, le Conseil régional des Pays de la Loire et le Syndicat JAVO. 
Nous remercions l’ensemble des personnes et des organismes ayant participé à cet article en partageant leurs données et 
leurs savoirs : Alexis Robert et Sarah Fauconnier (CD53), Fabrice Goubin et Thibault Vigneron (OFB), Raphaël Chaussis, 
Sylvain Jolly et Marie-Andrée Praud (AELB), Marie-Laure Piau (FDPMA53) et enfin Bertrand You (Hydro-concept). Y. 
Lucas (JAVO), T. Vigneron (OFB), M. Ménard (INRAE), B. You, Y. Favreau (Hydro-concept) et M.L. Piau ont accepté 
de relire une première version du manuscrit qu’ils ont contribué à grandement améliorer : qu’ils en soient ici remerciés. 

Nom vernaculaire Nom latin
Vicoin Jouanne

Effectif total Nombre de 
prélèvements Effectif total Nombre de 

prélèvements
Able de Heckel Leucaspius delineatus 4 2 0 0
Ablette Alburnus alburnus 478 23 73 6
Anguille Anguilla anguilla 104 35 49 14
Barbeau fluviatile Barbus barbus 48 11 39 6
Bouvière Rhodeus amarus 24 7 57 9
Brème bordelière Blicca bjoerkna 6 5 6 2
Brème commune Abramis brama 210 22 41 4
Brochet Esox lucius 61 25 23 12
Carrassin sp. Carassius sp 1 1 0 0
Carpe commune Cyprinus carpio 5 3 0 0
Carpe miroir Cyprinus carpio carpio 2 2 0 0
Chabot commun Cottus gobio 3498 42 366 20
Chevaine Squalius cephalus 3510 42 984 21
Cyprinidés 
indéterminés

- 637 29 45 7

Épinochette Pungitius pungitius 21 9 0 0
Gardon Rutilus rutilus 2026 42 973 20
Goujon Gobio gobio 3250 43 2415 21
Grémille Gymnocephalus cernua 9 7 34 9
Lamproie de planer Lamptera planeri 1 1 0 0
Loche franche Barbatula barbatula 2549 43 1945 20
Perche commune Perca fluviatilis 305 35 86 15
Perche soleil Lepomis gibbosus 57 16 16 3
Poisson chat Ameiurus melas 2 2 1 1
Pseudorasbora Pseudorasbora parva 15 3 0 0
Rotengle Scardinius erythophthalmus 16 7 21 2
Sandre Sander lucioperca 14 8 2 2
Tanche Tinca tinca 63 18 72 12
Hotu Chondrostoma nasus 0 0 3 1
Truite arc-en-ciel Oncorhynchus mykiss 1 1 1 1
Truite fario Salmo trutta 29 12 0 0
Vairon Phoxinus phoxinus 2526 29 547 15
Vandoise Leuciscus burdigalensis 1 1 129 9

Annexe 1. Liste des espèces de poissons prélevées par rivière de 2008 à 2018
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