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RESUME 

L'importance des communautés périphytiques dans les écosystèmes aquatiques 

est largement reconnue depuis fort longtemps. Le périphyton représente un 

microcosme fonctionnel qui inclut des processus auto- et hétérotrophes et joue 

le rôle d'interface entre le substrat et l'eau environnante. Cette communauté 

peut ainsi influer notablement sur les voies biogéochimiques et sur la 

dynamique de l'ensemble de l'écosystème. En conséquence, et notamment en raison 

de sa fixation, l'abondance et la composition du périphyton peuvent être des 

indicateurs précieux de la qualité de l'eau, malgré les difficultés 

méthodologiques liées à la complexité et à l'hétérogénéité de cette 

communauté. 

La première partie du présent rapport est consacré al' état actuel des 

connaissances. Dans cette revue bib1iograhique sont analysés successivement, 

les aspects méthodologiques liés a l'étude du périphyton, les principaux 

facteurs de développement et les différents stades de maturation de ces 

communautés et enfin, les relations entre le périphyton et la qualité de l'eau, 

notamment en présence d'effluents de fabriques de pâtes et papiers. Sur ce 

dernier point, l'ense~b1e des travaux consultés laisse a penser que la 

complexité de l'action de ces effluents sur l'écosystème aquatique reflète la 

complexité de la composition de ces rejets et résulte de l'interaction de 

plusieurs caractéristiques qui peuvent avoir des effets contraires, notamment 

vis-à-vis des producteurs primaires. 

La deuxième partie de ce rapport concerne les ré sul tats d'une étude que 

nous avons menée pour connaître les effets d'un effluent d'une fabrique de 

pâtes et papiers sur la structure et le fonctionnement des communautés 

périphytiques. En raison de la complexité de l'action de ce type d'effluent et 

conformément aux recommandations de nombreux auteurs, des substats artificiels 

placés dans des canaux expérimentaux, en conditions contrôlées, ont été 

utilisés afin d'uniformiser les conditions de développement du périphyton et 

d'isoler un seul paramètre variable: la présence de l'effluent a des 

concentrations croissantes (0, 0,5, 2,5 et 10%). 
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De cette étude, il ressort que l'ajout de cet effluent se traduit, dans 

nos conditions d'expérience, à la fois par des effets potentiellement 

inhibi teurs (hausse de la turbidité, présence de sulfates et de substances 

phénoliques, toxicité décelable) et par des effets potentiellement stimulants 

(apports en phosphore et en carbone organique dissous) pour les communautés 

algale. 

Au niveau de la structure des peuplements, il est observé, en présence de 

l'effluent, un affaiblissement de la richesse et de la diversité spécifiques, 

et des changements dans la composition taxonomique de la composante algale du 

périphyton. En effet, une baisse de l'importance relative des Diatomées est 

compensée par une contribution relative des Chlorophycées qui augmente avec les 

concentrations croissantes d'effluent. 

Au niveau du fonctionnement des communautés périphytiques, l'ajout de cet 

effluent se manifeste par une élévation de la biomasse et de l'activité des 

organismes hétérotrophes. Cependant, la présence d'une biomasse autotrophe 

nettement plus importante dans le canal le plus chargé en effluent et qui est 

affectée de la plus faible efficience photosynthétique, nous autorise à penser 

que les algues qui se développent préférentiellement dans ces conditions 

(essentiellement des Chlorophycées et Cryptomonas ovata), présentent une 

activité hétérotrophe non négligeable. Cette possibilité de développement pour 

les algues placées dans des conditions défavorables pour l'assimilation 

photosynthétique (turbidité) et favorables au métabolisme hétérotrophe (apport 

en carbone organique dissous) est à prendre en considération, beaucoup plus que 

cela n'a été fait jusqu'à présent, pour connaître l'impact réel d'effluents 

riches en matières organiques dissoutes. En conséquence, cela amène également à 

considérer l'apport en carbone organique dissous par les effluents comme un 

éventuel élément eutrophisant pour les communautés périphytiques algales. 

Les études microautoradiographiques, actuellement en cours, devraient nous 

permettre de confirmer l'importance de l'activité hétérotrophe des algues 

placées dans ces conditions. 
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1. INTRODUCTION 

L'importance des communautés périphytiques dans les écosystèmes aquatiques 

est largement reconnue (Collins et Cornelius, 1978; Clark et al., 1979; 

Rodgers et al., 1979; Wetzel, 1983; Cattaneo, 1987). Le périphyton, terme 

d'origine russe introduit par Behning en 1928, est défini par l'ensemble des 

organismes se développant sur un substrat immergé naturel ou artificiel 

(Weitzel, 1979), substrat qui peut itre organique ou inorganique, vivant ou 

mort. Il correspond à une communauté très complexe et très hétérogène, pouvant 

inclure des bactéries, des levures, des champignons, des protozaires, des 

algues et des petits invertébrés (Wetzel, 1983). 

Le périphyton, et notamment sa composante algale, est à la fois un 

producteur primaire important en rivière ou dans la zone littorale des lacs 

(Cattaneo et Kalff, 1980) et une source de nourriture pour les invertébrés 

(Soszka, 1975). Pl us généralement, cette communauté représente un microcosme 

fonctionnel qui inclut des processus auto- et hétérotrophes (production 

primaire, décomposition, recyclage d'éléments nutritifs), et joue le rôle 

d'interface entre le substrat et l'eau environnante. En ce sens, le périphyton 

peut influer notablement sur les voies biogéochimiques et sur la dynamique de 

l'ensemble de l'écosystème (Wetzel, 1983). 

En raison de ces caractéristiques, et notamment en raison de leur 

fixation, l'abondance et la composition des communautés périphytiques peuvent 

itre des indicateurs très utiles de la qualité de l'eau puisqu'elles reflètent 

les conditions environnementales du passé récent (Weitzel, 1979). Cette 

capacité du périphyton a procurer une source intégrée d'informations en 

servant d'indicateurs à la fois de stress chimiques ou physiques des 

écosystèmes aquatiques est assez bien documentée (Rodgers et al., 1979, 

Weber et McFarland, 1981). Cependant, des difficultés méthodologiques liées à 

la complexité et à l' hétérogénéi té de cette communauté, ont jusqu'à présent 

limitées son utilisation dans les évaluations de qualité de l'eau, et 

expliquent, en partie, que le périphyton ait été moins étudié que le 

phytoplancton. 
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Il n'en reste pas moins cependant que l'étude des modifications de la 

structure et du fonctionnement des communautés périphytiques en présence 

d'effluent semble tout à fait prometteuse pour connaître l'impact de divers 

rejets au niveau de l'écosystème aquatique lotique. Cette démarche a été 

proposée au ministère de l'Environnement du Québec dans le cadre de l'étude des 

effets d'un effluent d'une usine de pâtes et papiers située à Clermont sur la 

rivière Malbaie. L'objectif principal de ce projet est de définir une démarche 

expérimentale pour évaluer le risque environnemental lié aux déversements 

d'effluents en rivière sur la structure et le fonctionnement des communautés 

périphytiques. 

En raison des difficultés méthodologiques liées à l'hétérogénéité et à la 

complexité du périphyton, notre démarche s'est scindée en deux étapes. Dans un 

premier temps, des expériences ont été menées au laboratoire au cours de 

l'année 1988-89, afin de connaître l'impact de cet effluent sur les 

caractéristiques structurales et métaboliques du périphyton. Dans la mesure ou 

l'approche réductionniste consistant en l'étude des effets au niveau d'une 

seule espèce en culture semble inadéquate pour prévoir les réactions suscitées 

au niveau de l'ensemble d'un peuplement (Cairns, 1980, 1981, 1983), nos 

expériences ont été réalisées sur l'ensemble de la communauté périphytique qui 

s'est développée à partir de prélèvements d'eau provenant de la rivière 

Malbaie. Dans un deuxième temps, il est prévu, au cours des été 1989 et 1990, 

de mener en parallèle des études en conditions contrôlées et en rivière, afin 

de savoir dans quelle mesure les résultats obtenus en laboratoire sont 

représentatifs des effets observés en milieu naturel. 

Dans ce premier rapport d'étape nous présentons une revue de l'état actuel 

des connaissances sur le périphyton et sur les répercussions des effluents de 

pâtes et papier sur la qualité de l'eau. De plus, nous discutons des résultats 

obtenus au cours de cette première année d'expérimentation au laboratoire sur 

la communauté périphytique de la rivière Malbaie exposée a diverses 

concentrations de l'effluent de pâtes et papiers qui se déverse dans cette 

rivière (usine Donohue, Clermont). 



-5-

II. ETAT ACTUEL DES CONNAISSANCES 

1. ASpects méthodologiques 

a. Prélèvements, substrats artificiels et canaux expérimentaux 

L'une des difficultés majeures de l'étude du périphyton est l'obtention 

d'échantillons uniformes et représentatifs, en raison d'une part, de 

l'hétérogénéité spatiale de répartition des différents organismes, et d'autre 

part, des problèmes inhérents aux prélèvements en milieu naturel (Weitzel et 

al., 1979). Les méthodes les plus simples consistent a récupérer, après 

grattage, le périphyton correspondant à une surface donnée (Hunding, 1971; 

Stanley, 1976). Pour faciliter les prélèvements, Eaton et Moss (1966) ont 

proposé un système d'aspirateur pour collecter le périphyton et, Hamala et 

al. (1981) utilisent une pompe péristaltique. Cependant, en raison des 

différences de textures et de l'irrégularité des surfaces des substrats 

naturels, les études quantitatives dans de telles conditions sont souvent 

difficiles. 

Aussi, très tôt (Hentschel, 1916), les chercheurs, conscients de ces 

inconvénients, ont proposé l'utilisation de substrats artificiels dont les 

avantages et les inconvénients ont été discutés longuement (Cooke, 1956, 

Sladeckova, 1962, Wetzel, 1964, Vollenweider, 1969, Weitzel et al., 1979). 

Ces substrats artificiels peuvent être de nature très diverse: 

lames de verre, très fréquemment utilisées (Marcus, 1980; Weber et 

McFarland, 1981; Meier et al., 1983); 

lames de plastique (Klasvik, 1974); 

plaques de polystyrène (Wetzel, 1983); 

plaques de porcelaine non polies (Gehrart et al. , 1977); 

plaques de granite (Wetzel, 1983; Crossey et Lapoint, 1988); 

plaques de styrofoam (Bothwell, 1983); 

plaques en polyuréthane (Piekarczyk et McArdle, 1985). 

Les principaux avantages des substrats artificiels résident dans la 

facilité de leur manipulation, leur homogénéité, leur surface uniforme et la 
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possibilité de nombreuses replications. L'ensemble de ces caractéristiques 

permet de réduire la variabilité entre différents replicats à des valeurs tout 

à fait acceptables et généralement inférieures à 25% (Tilley et Haushild, 1975 

in Weitzel et al. 1979; Brown, 1976; Weitzel et al., 1979; APHA et 

al. 1985). Ces substrats artificiels représentent une surface quantifiable, 

et le lieu et la durée d' exposi tion sont facilement contrôlés (Wei tzel et 

al., 1979). En outre, ces substrats permettent le développement d'espèces 

fragiles, habituellement détruites par les procédés de brossage des substrats 

naturels (Klasvik, 1974). 

Cependant, il a- été nécessaire de vérifier si l'utilisation des substrats 

artificiels n'entrainait pas une sélectivité des espèces présentes. Aussi, de 

nombreux auteurs se sont-ils attachés à comparer les espèces colonisant les 

substrats artificiels et les substrats naturels (Peters et al., 1968; 

Castenholz, 1960; Klasvik, 1974; Brown, 1976; Hooper et Robinson, 1976; Shamess 

et Robinson, 1982 in Robinson, 1983). De cette comparaison, il ressort, 

qu'il existe généralement une bonne similarité entre les espèces colonisant les 

deux types de substrats, à l'exception, toutefois, des formes filamenteuses 

(Cladophora, Oscillatoria, Phormidium, Spirogyra ... ) et des algues rouges qui 

sont moins communes sur les substrats artificiels, notamment sur ceux à surface 

lisse, qu'en milieu naturel (Castenholz, 1960; Klasvik, 1974; Brown, 1976). 

Cependant, sous certaines conditions, les résultats peuvent être inverses. 

Ainsi, Shamess et Robinson (1982 in Robinson 1983) rapportent des 

différences importantes dans la composition des communautés colonisant un 

substrat artificiel en acétate de cellulose et une espèce de typhacée. Aussi, 

Wetzel (1983) conseille-t-il de restreindre l'utilisation des substrats 

artificiels à des études relatives de comparaison du périphyton, le long d'un 

gradient de pollution par exemple. La durée optimale d'exposition de ces 

substrats artificiels est naturellement dépendante des conditions physico

chimiques du milieu et serait en moyenne de 6 semaines (Pringle et Bowers, 

1984; APHA et al., 1985), avec une colonisation rapide pendant les deux 

premières semaines, puis un ralentissement par la suite. Quant à la périodicité 

d'échantillonnage, elle est dépendante du temps de développement des 

communautés étudiées (bactéries, algues, animaux) (Wetzel, 1983). 
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La recherche d'une plus faible variabilité entre replicats a également 

amené différents auteurs à utiliser des canaux expérimentaux destinés à simuler 

les conditions rencontrées en ruisseaux ou en rivières. L'efficacité de ces 

canaux expérimentaux pour mieux comprendre le développement du périphyton en 

milieu naturel a été discuté par Warren et Davis (1971) et par Mclntire (1975). 

Différents systèmes ont été décrits dans la littérature (Mclntire et al., 

1964; Gerhart et al., 1977; Clark et al., 1980; Russel et al., 

1981; Peterson et al., 1983; Reiter et Carlson, 1986). Certains 

appareillages plus sophistiqués permettent, par un système de "substrat

diffuseur", de mesurer les apports en nutriments (Pringle et Bowers, 1984; 

Pringle, 1987). Tous ces systèmes ont pour but de contrôler les paramètres 

physico-chimiques liés au développement du périphyton. Les canaux expérimentaux 

les mieux contrôlés permettent d'isoler un seul "paramètre variable" et 

facilitent ainsi l'interprétation des observations, alors que les systèmes 

moins contrôlés se rapprochent plus des conditions de milieu naturel (Clark 

et al., 1980). Ces systèmes expérimentaux ont été utilisés à des fins très 

diverses telles que l'étude des effets des variations de différents paramètres 

physico-chimiques sur le périphyton (Mclntire, 1968; Patrick, 1971; 

Muller-Haeckel, 1973), l'étude de la production primaire (Mclntire et Phiney, 

1965; Rodgers et Harvey, 1976), ou encore l'étude des effets des substances 

polluantes ou de l'apport en éléments nutritifs (Wuhrman et Eichenberger, 1975; 

Maki et Johnson, 1976; Gerhart et al., 1977; Stockner et Shortreed, 1978; 

Traaen, 1975, 1978). L'ensemble de ces travaux aboutissent à reconnaître 

l'énorme potentialité 

(Clark et al., 1980). 

des canaux expérimentaux pour l'étude du périphyton 

Enfin, l'emploi de substrats artificiels dans des 

enclos controlés et placés dans le milieu naturel semble prometteur pour des 

études expérimentales sur le périphyton (Goldsborough et al., 1986). 

b. Paramètres de structure et de fonctionnement 

En raison de la très grande diversité des organismes présents dans le 

périphyton, l'étude de la structure des peuplements exige une somme de 

connaissances taxonomiques approfondies, souvent impossibles à réunir chez un 

seul systématicien. Les plus grandes difficultés sont rencontrées pour la 

détermination des formes juvéniles (Wetzel, 1983). 
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Différentes méthodes d'estimation de la biomasse sont applicables au 

périphyton dans son ensemble ou à certaines de ces composantes: dénombrements 

cellulaires et calcul des biovolumes, poids sec sans cendre, 

chlorophylle a, ATP, ADN. . . Fréquemment employées, elles paraissent 

complémentaires et tendent généralement à établir la distinction d'une part, 

entre biomasse autotrophe et biomasse hétérotrophe et d'autre part, entre 

organismes vivants et organismes morts. Ces différentes estimations de biomasse 

ont suscité diverses études comparatives (Sladecek et Sladeckova, 1964; 

Vollenweider, 1969; Collins et Cornelius, 1978; Clark et al., 1979; 

Robinson, 1983). 

Au cours des deux dernières décennies, l'intérêt des chercheurs s'est 

également porté sur la mesure de paramètres de fonctionnement des communautés 

périphytiques. Suivant en cela le constat fait par Odum (1975), les recherches 

se sont essentiellement focalisées sur deux processus majeurs: la photosynthèse 

et la respiration (Rodgers et al., 1979). Les deux méthodes les plus 

fréquemment employées pour mesurer l'assimilation photosynthétique sont, sans 

conteste, les méthodes à l'oxygène dissous (Kelly et al., 1974; Marker, 

1976) et au carbone-14 (Naiman, 1976; APHA et al., 1985). Ces deux 

estimations aboutissent souvent a des résultats différents (Schindler et 

al., 1973) même si les tendances générales sont semblables (Bott et Riter, 

1981). D'une façon générale, la méthode au carbone 14 apparait nettement plus 

sensible que les mesures réalisées av.ec l'oxygène dissous (Wetzel, 1983). Afin 

de ne pas perturber les communautés périphytiques, il est grandement 

souhaitable d'utiliser des chambres d'incubation qui s'adaptent au substrat 

sans avoir à le déplacer, et qui permettent des mouvements d'eau (Cattaneo et 

Kalff, 1978; Robinson, 1983; Bothwell, 1983, 1985; Turner et al., 1987). 

Cependant, de nombreuses difficultés rendent problématiques les mesures 

obtenues en milieu naturel. Ainsi, la méthode à l'oxygène dissous est affectée 

par les variations de cet élément liées aux composantes non algales du 

périphyton. Par ailleurs, la méthode au carbone 14 nécessite de connaitre les 

concentrations en 12C et en 14C au niveau du site de fixation, et les 

concentrations mesurées dans l'eau surnageante ne sont pas nécessairement 

représentatives des conditions régnant au niveau du périphyton (Sand-Jensen, 

1983): les concentrations en HC peuvent changer notablement dans la couche 

périphytique en fonction du temps et de la profondeur (Jorgensen et al., 
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1979). D'autres méthodes de mesure de la production primaire ont également été 

employées, mais de façon plus sporadique, et parmi lesquelles: 

la mesure par accumulation de biomasse (Cooper et Wilhm, 1975; Stockner et 

Shortreed, 1976); 

une méthode au phosphore-32 (Elwood et Nelson, 1972); 

la mesure du carbone dissous (Wright et Mills, 1967); 

la mesure au carbone-13 (Slawyk et al., 1977) ; 

la mesure au tritium (McKinley et. Wetzel, 1977) . 

Malheureusement, les nombreuses difficultés méthodologiques mentionnées 

précédemment limitent encore trop souvent, les études sur les activités 

métaboliques du périphyton (Robinson, 1983; Wetzel, 1983). 

2. Le développement du périphyton 

a. Principaux facteurs de développement 

Le développement du périphyton est naturellement sous la dépendance de 

nombreux facteurs. Parmi les plus importants il faut citer l'éclairement, la 

disponibili té en éléments nutritifs, les mouvements d'eau et la nature du 

substrat (Weitzel, 1979; Roos, 1983). 

L'influence de la lumière sur le développement du périphyton est, sans 

aucun doute, importante. Elle n'est cependant pas indispensable puisque les 

organismes présentant un métabolisme hétérotrophe, dont certaines espèces 

d'algues (Hellebust et Lewin, 1977), peuvent croitre en son absence. Cependant, 

selon Mclntire (1973), c'est bien la présence de végétation terrestre réduisant 

la pénétration de l'énergie lumineuse, qui explique la faible biomasse 

périphytique dans les petits ruisseaux. De la même façon, de nombreux auteurs 

trouvent un lien direct entre la production primaire et l'irradiation lumineuse 

atteignant le périphyton (Gregory, 1980; Triska et al., 1983; Duncan et 

Brusven, 1985). L'énergie lumineuse décroissante avec la profondeur induit 

également une zonation verticale (Evans et Stockner, 1972) et agit sur la 
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structure de la communauté algale (Antoine et Benson-Evans, 1983; Sheath et 

Burkholder, 1985; Lowe et al., 1986). Ainsi, à fortes intensités 

lumineuses, les algues bleues semblent présenter un avantage compétitif 

(Weitzel, 1979). Les chlorophycées filamenteuses sont également favorisées par 

les fortes irradiations lumineuses (Lyford et Gregory, 1975; Shortreed et 

Stockner, 1983; Steinman et Mclntire, 1987) et limitées sous conditions de 

faibles· luminosités car elles ont une diversité pigmentaire inférieure aux 

autres classes d'algues (Lowe et al., 1986). Les diatomées présentent des 

variations spécifiques importantes. Ainsi, par exemple, le développement 

d' Achnanthes lanceolata est favorisé par de faibles éclairements (Hudon et 

Bourget, 1983) alors que Synedra ulna (Steinman et Mclntire, 1986) et 

différentes espèces de Nitzchia (Antoine et Benson-Evans, 1983) paraissent peu 

sensibles à ce facteur. 

Les études menees en laboratoire dans des canaux expérimentaux aboutissent 

a des conclusions similaires. Le développement du périphyton est directement 

lié à l' intensi té lumineuse (Steinman et Mclntire, 1987). Plus précisément, 

selon Jasper et Bothwell (1986), le périphyton subit une saturation lumineuse 

pour des irradiations représentant 10 à 20% de l'énergie solaire incidente, 

c'est-à-dire pour des valeurs de l'ordre de 200 à 400 ~E·m-2·s-1. Par ailleurs, 

les variations d'intensités lumineuses entraînent également des changements 

dans la composition spécifique du périphyton (Steinman et Mclntire, 1986, 

1987), l'abondance relative des chlorophycées par rapport aux diatomées étant 

plus importante aux fortes irradiations. 

Pour la fraction autotrophe du périphyton, les principaux éléments 

nutritifs limitants sont essentiellement le carbone, l'azote, le phosphore et 

la silice pour les diatomées. De la même façon que le phytoplancton, la 

croissance du périphyton peut servir à définir les facteurs nutritifs limitants 

(Wuhrmann et Eichenberger, 1975; Stockner et Shortreed, 1978; Marcus, 1980; 

Peterson et al., 1983; Fairchild et al., 1985). Généralement, 

l'enrichissement en azote et en phosphore se traduit par une hausse marquée de 

la biomasse périphytique (Marcus, 1980; Perrin et al., 1987; Fairchild et 

Everett, 1988), notamment lors de l'apport de phosphore réactif soluble (Horner 
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et al., 1983), ou d'orthophosphates (Horner et Welch, 1981, Krewer et Holm, 

1982) . Cattaneo (1987) rapporte cependant, qu'en milieu lacustre, seul le 

développement des algues vertes filamenteuses de grande taille, semble corre lé 

avec l'apport en phosphore. Par ailleurs, Pringle (1987) a mis en évidence une 

consommation de luxe de phosphore au début de la phase de colonisation et 

conclut que le périphyton peut jouer le rôle de trappe pour le phosphore 

relargué par le substrat. Rappelons également que grâce à l'activité de la 

phosphatase alcaline, certaines espèces algales sont susceptibles d'utiliser le 

phosphore organique (Healey, 1973). En ce qui concerne l'azote, bien que les 

algues soient capables de l'assimiler sous forme organique ou inorganique, il 

semble que l'ammoniaque soit préférentiellement utilisé (Keeney, 1973). 

L'apport en éléments nutritifs est également susceptible d'entrainer des 

changements dans la composition spécifique du périphyton (Schelske et Stoermer, 

1971; Moss, 1976; Jones et Mayer, 1983). Ainsi, l'apport en azote et en 

phosphore favorisent le développement des algues vertes filamenteuses telles 

que Stigeoc1onium tenue (Fairchild et al., 1985) ou Cladophora et Ulothrix 

(Martin et al., 1983). Contrairement à ce qui est fréquemment observé au 

niveau du phytoplancton, l'eutrophisation par apport de phosphore peut se 

traduire par une augmentation de la diversité spécifique de la communauté 

algale (Marcus, 1980). En fait, il semble que si l'enrichissement dépasse les 

conditions optimales de développement, on observe alors une baisse de la 

diversité spécifique (Odum, 1975; Marcus, 1980). En revanche, cet effet 

eutrophisant se traduit par une proportion relative plus importante des espèces 

algales de grande taille (Cattaneo, 1987), conformément à ce qui est observé au 

niveau du phytoplancton (Watson et Kalff, 1981). 

Parallèlement à ces éléments nutritifs majeurs, de nombreuses substances 

dissoutes sont susceptibles de jouer un rôle important dans le développement du 

périphyton (Wetzel, 1983). Ainsi, selon Patrick (1948), les diatomées sont plus 

abondantes dans les eaux riches en carbonate de calcium (~ 3 mg' L -1) et en 

silice. Généralement, les faibles concentrations en métaux traces (vanadium, 

chrome, bore, nickel) sont favorables aux diatomées, alors que les plus fortes 

concentrations sont mieux tolérées par les cyanophycées ou les algues vertes 

filamenteuses (Patrick et al., 1975). Enfin, il faut signaler que les 

paramètres chimiques mesurées généralement dans l'eau surnageante ne sont pas 
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obligatoirement représentatifs des conditions régnant a l'intérieur de la 

couche périphitique (Sand-Jensen, 1983). 

- Les mouvements d'eau 

La vitesse des courants, l'action des vagues et les mouvements de 

turbulence sont potentiellement capables d'affecter la croissance des 

organismes périphytiques. Selon la force et la direction de ces mouvements 

d'eau, les effets peuvent être stimulants ou inhibiteurs (Weitzel, 1979). 

Jusqu'à des valeurs de l'ordre de 50 à 60 cm's- 1 , la croissance du périphyton 

est favorisée par l'élévation de la vitesse du courant (Ball et al., 1969; 

Horner et Welch, 1981). Pour des vitesses supérieures, l'effet inverse est 

généralement observé. Plus précisément, selon McIntire (1966) et Steiman et 

Mclntire (1986), le taux initial de colonisation est relié à la vitesse du 

courant. La biomasse périphytique, notamment les diatomées s'accumulent plus 

rapidement sur les substrats artificiels pour de faibles' vitesses de courant 

pendant les premiers jours. Par la suite, c'est l'effet inverse qui est 

enregistré. Ces différentes observations ont amené ces auteurs à considérer que 

les courants rapides inhibent la colonisation initiale. Une fois cette dernière 

établie, la croissance du périphyton augmente avec la vitesse du courant qui 

favorise alors les échanges d'éléments nutritifs et de gaz dissous entre les 

cellules et le milieu liquide environnant (Steiman et Mclntire, 1986; Reiter et 

Carlson, 1986). Plus précisément, selon Whitford (1960), les vitesses de 

courant assez élevées (> 15 cm's- 1 ) réduisent la zone de déplétion qui peut 

s'installer autour des cellules et diminuent ainsi les effets limi tants. Ces 

phénomènes sont également avancés pour expliquer la plus forte productivité 

benthique des rivières par rapport aux lacs (Nelson et Scott, 1962; Duffer et 

Dorris, 1966; Weitzel, 1979). 

La vitesse du courant influe également sur la nature des especes présentes 

et sur la structure des communautés (Marker, 1976; Horner et Welch, 1981; 

Reiter et Carlson, 1986). Selon Traaen et Lindstrom (1983), certaines especes 

ont en rivière une niche bien définie correspondant à une vitesse de courant 

précise, alors que d'autres espèces présentent des spectres beaucoup plus 

larges. Généralement, les fortes vitesses inhibent le développement du 

périphyton à l'exception des espèces filamenteuses (Weitzel, 1979), cet effet 
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négatif étant plus severe pour les espèces se développant sur les petites 

pierres. ~nfin, il existe une succession autogénique des espèces périphytiques 

dans la mesure ou les premières espèces attachées créent des remous et 

secrètent des substances mucilagineuses qui facilitent l'attachement d'autres 

espèces (Stevenson, 1984; Roemer et al., 1984). 

- Nature du substrat 

La nature du substrat est également susceptible d'influer sur le 

développement du périphyton. Ainsi, généralement, la production primaire 

(Duffer et Dorris, 1966) et les concentrations en chlorophylle a (McConnel 

et Sligler, 1959) sont plus élevées sur les grands rochers granitiques que sur 

les petites pierres. De la même façon, Nelson et Scott (1962) et Neel (1968 

in Weitzel 1979) observent très peu de périphyton sur les fonds sableux 

instables. Par ailleurs, selon Hynes (1970), le développement des algues 

épiphytes dépend également de l'âge, de la forme et de la texture des 

macrophytes, et il a été montré qu'un changement de composition des 

chlorophycées peut affecter la nature et le fonctionnement des espèces de 

diatomées épiphytes (Casterlin et Reynolds, 1977; Ross et al., 1981; Ross, 

1983). Enfin, les auteurs divergent quant à l'importance des relations entre le 

périphyton et son substrat. Ainsi, Wetzel (1983) accorde beaucoup d'importance 

aux interrelations dynamiques et métaboliques entre les algues et leur 

substrat, alors que selon Cattaneo et Kalff (1978) et Gough et Gough (1981 

in Weitzel 1983), la croissance et la productivité du périphyton sont 

sensiblement identiques sur substrats naturels et sur substrats inertes (verre 

ou plastique). 

De nombreux autres facteurs sont invoqués, de façon plus accessoire, dans 

le contrôle du développement des communautés périphytiques (Weitzel, 1979) 

parmi lesquels: l'impact du broutage (Porter, 1973; Hunter, 1980; Sumner et 

Mclntire, 1982; Steiman et al., 1987), les interactions alléllopathiques et 

différentes caractéristiques physico-chimiques de l'eau surnageante (turbidité, 

pH, alcalinité, dureté, température, oxygène dissous, diverses substances 

dissoutes ... ). 
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b. Différents stades de développement du périphyton 

Les communautés périphytiques suivent plus ou moins régulièrement une 

série prévisible de différents stades après la colonisation initiale, série qui 

peut aboutir à une situation climacique (Roos, 1983). Ces différentes étapes 

rappellent les séquences successionnelles observées pour les écosystèmes 

terrestres (Hudon et Bourget, 1981; Hoagland et al., 1982; Korte et Blinn, 

1983; Steinman et Mclntire, 1986). 

Généralement, deux stades successifs sont assez bien délimités: une phase 

de colonisation initiale et une phase de saturation (Sand-Jensen, 1983). La 

phase initiale de colonisation est caratérisée par une rapide élévation de la 

biomasse périphytique, essentiellement liée au développement de bactéries et 

d'algues à forts taux de croissance.· Le début de cette colonisation initiale 

serai t due aux bactéries dont le développement entraîne la formation d'une 

couche polysaccharidique nécessaire à la fixation des autres micro-organismes 

(Baier, 1972; Hudon et Bourget, 1981; Hoagland et al., 1982). Cependant, 

pour Paul et al. (1977) la présence de bactéries ne serait pas 

indispensable à la colonisation des diatomées. A ce stade, les animaux 

présentant des temps de génération élevés sont absents et les pertes par 

br out age sont souvent négligeables. Les pertes mécaniques par détachement sont 

faibles et la mince couche périphytique présente une structure biologique 

relativement simple. En raison de la faible accumulation d'organismes morts et 

de matériel organique, les échanges avec l'eau surnageante sont importants et 

il est alors possible d'obtenir de bonnes corrélations entre les 

caractéristiques physico-chimiques de l'eau et le développement du périphyton 

(Sand-Jensen, 1983). 

Au cours de la phase de saturation, la couche périphytique s'épaissit et 

la structure de la communauté devient complexe. Il y a, en effet, accumulation 

de cellules mortes ou senescentes, et de matières organique et minérale. 

L'impact des organismes brouteurs et les pertes mécaniques par détachement sont 

alors significatifs. Les processus internes de transformation deviennent plus 

importants que les échanges avec l'eau surnage ante qui sont réduits par 

l'épaissement de la couche périphytique. En conséquence, il est alors beaucoup 

plus difficile d'établir des relations entre les paramètres physico-chimiques 
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de l'eau environnante et le développement du périphyton. Une complexification 

semblable de la structure des communautés périphytiques est également observée 

après colonisation de substrats artificiels neufs (Mclntire, 1975; 

Eichenberger, 1975). 

Pour Smith (1976), cette évolution correspond au remplacement d'espèces 

colonisatrices avec un taux de croissance élevé par des espèces plus 

efficientes dans l'acquisition et l'utilisation des ressources. Au niveau de la 

communauté algale, Steinman et Mclntire (1986) décrivent l'apparition 

successive de diatomées de petite taille, puis de diatomées plus grandes et 

orientées verticalement, et enfin d'algues filamenteuses (chlorophycées et 

cyanophycées) plus longues. Comme le signale Cattaneo (1987), nous retrouvons 

là un principe de la théorie générale des successions écologiques (Odum, 1969), 

à savoir l'augmentation de la taille moyenne des organismes au cours de la 

succession. Cependant, cette succession autogénique, qui correspond a une 

évolution directionnelle et prévisible, est vulnérable aux perturbations 

stochastiques et environnemantales (Steinman et Mclntire, 1986). Ainsi, Weber 

et McFarland (1981) ne retrouvent pas cette succession d'espèces et, notamment, 

le remplacement des diatomées par des algues filamenteuses, lors d'une étude 

menée sur les rivières Ohio et Little Miami. 

3. Périphyton et qualité de l'eau 

Les raisons qui expliquent le choix du périphyton dans les études de 

qualité de l'eau sont nombreuses et ont été abondamment discutées. Selon Marcus 

(1980), le périphyton présente plusieurs avantages pour l'étude de 

perturbations environnementales, dont la relative facilité d'échantillonnage. 

Etant fixé, il intègre les effets des variables environnementales et montre un 

temps de réponse court aux perturbations qui peuvent provoquer des 

modifications de la structure et du fonctionnement de ses communautés. Même en 

cas de perturbations très sévères, le périphyton ne disparait jamais 

complètement (Rogers et al., 1979). Enfin, compte tenu de son rôle 

d'interface entre le substrat et l'eau, le périphyton joue un rôle majeur dans 

le fonctionnement de tout écosystème aquatique. 
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Les recherches liées à l'utilisation du périphyton comme indicateur de la 

qualité de l'eau se regroupent autour de trois approches· principales. La 

première consiste à utiliser la nature et l'abondance d'organismes indicateurs 

(Patrick, 1949, 1977; Cholnoky, 1958; Patrick et Reimer, 1966; Lowe, 1974; 

Lange-Berthalot, 1979). La deuxième approche se résume au calcul d'indices 

mathématiques (indices biotiques, diversité spécifique ... ) dépendant de la 

structure de la communauté (Patrick et al., 1954; Patrick et Strawbridge, 

1963; Cairns et Dickson, 1979; Pielou, 1977; Coste, 1978; Sullivan, 1986; 

Lafont et al., 1988). Enfin, une troisième voie de recherche consiste en la 

mesure de réponses fonctionnelles au niveau de l'ensemble d'une communauté 

(Eichenberger, 1975; Wührmann et Eichenberger, 1975; Collins et Cornelius, 

1978; Rodgers et al., 1979; Sand-Jensen, 1983; Wattanabe et al., 1988; 

Crossey et Lapoint, 1988). 

Dès le début du siècle, les hydrobiologistes ont chercher à classer les 

oganismes périphytiques en fonction de leurs exigences environnementales pour 

croître (Kolbe in Weitzel, 1979). Ce type d'études a abouti, notamment, a 

l'établissement du "système de saprobie" par Kolkwitz et Marsson (1967). Il 

apparaît cependant que la notion d'organismes indicateurs est trop subjective 

(Wetzel, 1983). En effet, les études basées sur les associations d'espèces 

apparaissent plus pertinentes pour définir la qualité de l'eau que la prise en 

compte individuelle d'espèces indicatrices (Sladecek, 1973; Collins et 

Cornelius, 1978). C'est le cas notamment des diatomées qui représentent souvent 

une partie essentielle du périphyton et qui peuvent être considérées comme de 

bons indicateurs de la qualité de l'eau (Patrick, 1971, 1973; Collins et 

Cornelius, 1978; Coste, 1978; Weitzel, 1979; Lafont et al., 1988). De la 

même façon, les bioessais réalisés avec l'ensemble de la communauté 

périphytique peuvent détecter des changements qui sont susceptibles de ne pas 

apparaître avec des tests réalisés sur une seule espèce (Gehrart et al., 

1977; Scarlett et al., 1987). 

Généralement, la présence d'effluents influe sur la complexité de la 

communauté en abaissant la richesse et la diversité spécifiques (Crossey et 

Lapoint, 1988; Patrick, 1988). Ces résultats traduisent la disparition 
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d'espèces sensibles et la prolifération de quelques especes résistantes 

(Patrick, 1978; Weber, 1981). Cependant, la relation diversité spécifique

eutrophisation est très controversée (Kalff et Knoechel, 1978): la baisse de 

diversité spécifique concomittante a l'eutrophisation de l'eau (Wihlm et 

Dorris, 1968) n'est pas toujours observée (Marcus, 1980). En fait, il apparaît 

que l'influence d'effluents eutrophisants sur la diversité spécifique du 

périphyton est dépendante du niveau originel de structuration des communautés 

réceptrices (Odum, 1975), et de la nature et de l'intensité de la perturbation 

(Marcus, 1980). Il a également été montré que la présence de métaux, tel que le 

cuivre, peut abaisser la richesse et la diversité spécifique du périphyton 

(Wei tzel et Bates, 1981) ou influer sur la composition spécifique (Weber et 

McFarland, 1981). Par ailleurs, si les faibles teneurs en chrome, bore, nickel 

et vanadium sont favorables aux développements des diatomées, en revanche les 

fortes concentrations en ces métaux entraînent la dominance des cyanophycées et 

des algues vertes filamenteuses (Weitzel, 1979). 

- Fonctionnement des communautés 

De nombreux auteurs s'interrogent afin de savoir si les paramètres 

relatifs au fonctionnement des communautés sont plus informatifs que les 

paramètres de structure pour mettre en évidence les stress environnementaux. 

Sur cette question, les avis sont partagés. Pour Collins et Cornelius (1978) et 

Weber (1981), les activités métaboliques sont les premières affectées par les 

changements de qualité de l'eau, alors que les réponses au niveau de la 

structure de la communauté sont plus lentes dans la mesure où les populations 

sont susceptibles de s'adapter aux nouvelles conditions. De la même façon, 

Wattanabe et al. (1988) affirment que les activités photosynthétiques et 

hétérotrophes sont plus sensibles que les indices basés sur la composition 

spécifique de la communauté. En revanche Rodgers et al. (1979, 1980) 

observent une plus faible variabilité de paramètres fonctionnels (production, 

respiration) que des paramètres de structure dans des canaux expérimentaux 

soumis à des stress environnementaux. Ces auteurs en concluent que la 

protection de l'intégrité fonctionnelle du périphyton ne signifie pas 

obligatoirement la protection de son intégrité structurale. Cependant, Crossey 

et Lapoint (1988) observent une grande variabilité des caractéristiques 

fonctionnelles, liée aux problèmes méthodologiques de leur mesure. Cette 
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variabilité limite, dans leur cas, l'utilisation de ces paramètres pour l'étude 

des effets de différents métaux lourds. Ces auteurs reconnaissent cependant que 

les paramètres fonctionnels, et notamment le rapport production/respiration, 

sont de bons indicateurs de stress chroniques ou aigus au niveau de la 

population. Conformément a de nombreux auteurs, Crossey et Lapoint (1988) 

s'accordent à reconnaître la complémentarité des deux approches dans la mesure 

où les paramètres de structure peuvent permettre de discerner les effets d'un 

véritable stress de différences dans les mesures fonctionnelles liées 

simplement à un changement de populations à long terme. De la même façon 

Rodgers et al. (1979) mettent en évidence l'interdépendance des paramètres 

de structure et de fonctionnement. 

Généralement, l'apport d'effluents toxiques se traduit au niveau du 

périphyton par 

hétérotrophes par 

1987; Collins et 

une élévation de l'importance relative des organismes 

rapport aux organismes autotrophes (Pontasch et Brusven, 

Cornelius, 1978; Weitzel, 1979) et/oU par une baisse du 

rapport production/respiration de la communauté (Maki et Johnson, 1976; Cooper 

et Wihlm, 1975). L'acidification expérimentale du périphyton conduit également 

a des résultats controversés puisque selon Turner et al., 1987, elle se 

traduit par une baisse de la productivité des algues périphytiques alors 

qu'AImer et al. (1978), observent le phénomène inverse. 

Enfin l'ensemble des auteurs précisent que la pertinence de l'utilisation 

du périphyton comme indicateur de la qualité de l'eau peut être affectée par la 

variabilité des conditions physiques (type de substrat, éclairement, vitesse de 

courant ... ) qui régulent le développement des communautés périphytiques. En 

conséquence, ils conseillent, soit l'utilisation de substrats artificiels en 

conditions contrôlées afin d'uniformiser les conditions de développement et 

d'isoler une seule variable, soit de sélectionner différents sites qui ne 

diffèrent que par un seul paramètre (Wetzel, 1983). 

4. Effluents des usines de pâtes et papiers et qualité de l'eau 

a. Caractéristiques des effluents 

En raison de l'importance des volumes d'eau rejetés et de leurs 

caractéristiques physico-chimiques, les effluents des usines de pâtes et 
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papiers ont un impact considérable sur la qualité de l'eau. Couillard et Trudel 

(1981) ont schématisé l'ensemble des répercussions potentielles des rejets de 

fabriques de pâtes et papiers sur le milieu aquatique. Ces répercussions sont 

largement dépendantes du procédé industriel retenu pour la fabrication du 

papier et du procédé de traitement des eaux résiduaires (Blaise et al., 

1987). Ces derniers auteurs rangent par ordre de toxicité croissante les 

différents procédés industriels suivants: 

1) papiers fins; 

2) pâte mi-chimique et/ou pâte thermo-chimico-mécanique; 

3) pâte kraft; 

4) fibres recyclées avec désencrage; 

5) pâte mécanique meule et/ou pâte thermo-mécanique et/ou pâte mécanique 

raffinée; 

6) pâte bisulfite à bas rendement avec ou sans pâte mécanique. 

Cette étude met également en évidence que la toxicité des effluents 

diminue avec la nature des traitements apportés aux rejets. Pour ces auteurs le 

traitement secondaire biologique s'avère être le plus efficace pour diminuer la 

charge toxique des effluents de fabrique de pâtes et papiers, conformément aux 

résultats d'études antérieures (Rainville et al., 1975; Walden, 1976; 

Hutchins, 1979). Les répercussions sur l'environnement sont également 

dépendantes du type de bois utilisé et des caractéristiques physico-chimiques 

des eaux réceptrices (Hutchins, 1979; Davis et al., 1988). 

Selon Walden (1976) et Davis et al. (1988), l'impact des rejets 

d'usines de pâtes et papiers résultent de l'action intégrée de la forte demande 

biochimique en oxygène, des éléments solides en suspension, des substances 

dissoutes, du pH, de la couleur et de la toxicité qui dépend elle-même de 

l'action combinée des nombreux constituants chimiques des effluents. Les 

principaux composés toxiques potentiels peuvent être subdivisés en phénols 

chlorés, quinones, composés sulfureux (mercaptans et sulfides), acides gras et 

acides rés iniques (Rainville et al., 1975; Walden, 1976; Couillard et 

Trudel, 1981; Davis et al., 1988). Cependant, à l'exception d'Eloranta et 

al. (1984), la plupart des auteurs s'accordent à reconnaître que l'élément 
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toxique majeur est le chlore qui réagit avec la lignine pour former des phénols 

chlorés très toxiques (Rainville et al., 1975; Leung et Sell, 1982; 

Kuivasniemi et al., 1986). Aussi, ces phénols chlorés ont-ils fait l'objet 

de travaux assez nombreux qui ont mis en évidence leur toxicité pour de 

nombreux organismes aquatiques (Leach et Thakore, 1975; Durkin, 1978; Renberg 

et al., 1980; Rowe et al., 1982). Il apparaît que les composés 

phénoliques sont d'autant plus toxiques qu'ils ont plus d'atomes de chlore (Liu 

et al., 1982; Rowe et al., 1982; Kuivasniemi et al., 1985). De 

l'étude de la persistance de ces substances, il ressort que la dégradation des 

phénols chlorés peut être chimique (Denee et al., 1980), microbienne (Leach 

et al., 1977; Neilson et al., 1983, 1984) ou photochimique (Ahlborg et 

Thunberg, 1980; Kuiper et Hanstveit, 1984). Enfin ces composés peuvent être 

adsorbés sur des particules (Ahlborg et Thunberg, 1980; Kuiper et Hanstveit, 

1984) ou se volatiliser (Baker et al., 1980). Enfin, il faut signaler 

l'étude très détaillée de Walden (1976) sur la toxicité des effluents de 

fabriques de pâtes et papiers, les constituants responsables de cette toxicité 

et les méthodologies (bioessais) nécessaires à la mise en évidence des effets 

toxiques. Sur ce dernier point, Blaise et al. (1987) ont comparé les 

reponses toxiques de trois indicateurs biologiques (bactéries, algues et 

poissons) exposés à des effluents d'usines de pâtes et papiers. Ils en 

concluent que ce sont les algues qui sont les indicateurs les plus sensibles 

mais recommandent tout de même l'utilisation d'une combinaison de biotests pour 

mieux appréhender les dangers associés à ces effluents vis-à-vis du milieu 

aquatique. 

b. Effets des effluents sur l'écosystème aquatique 

Concrètement, les conséquences des rejets d'effluents de fabriques de 

pâtes et papiers dans les écosystèmes aquatiques ont été étudiées à différents 

niveaux trophiques. 

- Les bactéries 

Généralement, le rejet de ces effluents se manifeste par de fortes 

biomasses et activités bactériennes, que ce soit en conditions expérimentales 

(Bothwell et Stockner, 1980) ou en milieu naturel (Stockner et Cliff, 1976). 
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Plus précisément, ces effluents qui représentent, notamment, un enrichissement 

en carbone organique et en composés sulfureux, favorisent naturellement le 

développement des bactéries hétérotrophes et des bactéries du cycle du soufre. 

Ces populations bactériennes apparaissent, dans ces conditions comme des 

indicateurs plus sensibles que la composition chimique de l'eau (Rokosh et 

al., 1977). Parmi ces populations, les bactéries réductrices du soufre 

oganique seraient plus nombreuses que les bactéries réductrices des sulfates ou 

oxydantes des sulfures (Rokosh et al., 1977). De la méme façon, Couillard 

et Trudel (1981) rapportent une densité relativement faible des bactéries 

réductrices de sulfates en raison, semble-t-il, d'une quantité insuffisante de 

substrat et d'un taux trop élevé d'oxygène dissous dans le milieu. Enfin, alors 

que Rokosh et al. (1977) dénombrent peu de coliformes totaux et fécaux, 

Hendry et al. (1982) considèrent que les bactéries fécales, dont la densité 

peut être multipliée par 50, sont indicatrices de l'enrichissement des eaux par 

les effluents d'usines de pâtes et papiers. 

Au niveau de la communauté algale, les travaux sont plus nombreux mais 

l'impact de ces effluents est plus difficile à établir. En effet, trois 

facteurs principaux, susceptibles d'avoir des effets contraires, peuvent 

affecter les algues mises en présence de ce type d'effluent. Ce sont 

l'atténuation de la lumière par la couleur ou la turbidité, la phytotoxicité et 

le potentiel eutrophisant (Davis et al., 1988). En conséquence, il est 

difficile de savoir si la baisse des valeurs de productions primaires 

phytoplanctonique et périphytique observée près des rejets d'usines de pâtes et 

papier est attribuable à la toxicité et/ou à la turbidité de l'effluent qui 

limite la pénétration de l'énergie lumineuse dans l'eau. 

Pour différents auteurs (Stockner et Costella, 1976; Stockner et Cliff, 

1976; Eloranta et al., 1984; Davis et al., 1988). la décroissance des 

valeurs d'assimilation photosynthétique du phytoplancton près de ces effluents 

est essentiellement imputable au facteur lumineux. En effet, dans leurs 

situations d'étude, il n'est pas observé, parallèlement à la baisse de 

production primaire, de diminution de biomasse ou de changement de structure de 

la communauté qui pourraient traduire un effet toxique. Stockner et Cliff 
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(1976) précisent que cette baisse de l'activité phytosynthétique est en 

relation avec l'absorption sélective, par ce type d'effluent, de la lumière de 

longueurs d'ondes comprises entre 400 et 500 nm, plage qui correspond à l'un 

des deux pics d'absorption de la chlorophylle-a et des pigments 

accessoires. En rivière, Davis et al. (1988), observent que la baisse de 

production du phytoplancton au niveau des effluents d'usines de pâtes et 

papiers est liée au fait que les communautés algales qui proviennent de l'amont 

et dérivent, n'ont pas le temps de s'adapter ou de se rétablir par une 

succession d'espèces au niveau du rejet. Il n'en va pas de même pour le 

périphyton dont le maintien de l'activité photosynthétique serait rendu 

possible par des adaptations chromatiques ou par le développement d'espèces 

avec équipement pigmentaire plus efficace (Davis et al., 1988). 

Inversement, d'autres travaux attribuent la baisse d'assimilation 

photosynthétique du périphyton et du phytoplancton observée près des rejets en 

milieu naturel (Moore and Love, 1977), ou en conditions expérimentales 

(Rainville et al., 1975), à l'effet toxique des effluents d'usines de 

papier kraft. 

Par ailleurs, l'effet inhibiteur sur la photosynthèse par toxicité ou 

atténuation de la lumière, peut être compensé par l'effet eutrophisant (apports 

en azote, phosphore et carbone) des effluents (Parker et Sibert, 1973; Stockner 

et Cliff, 1976; Stockner et Costella, 1976; Bothwell et Stockner, 1980). Les 

traitements secondaires abaissent le potentiel toxique mais ne font pas 

disparaître totalement la couleur de ces effluents car les composés organiques 

responsables de la coloration sont très résistants à la dégradation bactérienne 

(Dungan, 1974; Wong et Prahacs, 1977; Davis et al., 1988). Néanmoins, après 

traitement secondaire il est possible de mettre en évidence le potentiel 

eutrophisant des rejets en atténuant le facteur lumineux par une épaisseur 

d'eau très faible (Stockner et Costella, 1978). Dans ces conditions, Bothwell 

et Stockner (1980) ont pu montré, expérimentalement, que la présence d'effluent 

de fabrique de pâtes et papiers a des concentrations allant de 0,5 à 25% se 

traduit par une augmentation de la biomasse des algues fixées. L'effet 

enregistré est d'autant plus fort que les concentrations sont élevées, même si 

il est observé une baisse de la biomasse pendant les premiers jours en présence 

des plus fortes concentrations d'effluent. En raison de la limitation nutritive 
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de l'eau de rivière utilisée dans cette expérience, il semble que l'apport 

d' azote soit ici responsable de l'effet eutrophisant. Ces auteurs constatent 

par ailleurs, que les algues responsables de l'enrichissement pour les fortes 

concentrations d'effluent correspondent à des espèces de milieux eutrophes 

(Synedra ulna, Fragillaria, Nitzchia frustulum). Ils en concluent que le fort 

développement de ces espèces est plus lié à un avantage compétitif pour de 

fortes concentrations d'éléments nutritifs, qu'à une meilleure tolérance à la 

toxicité. Finalement, la complexité de l'action des effluents d'usines de pâtes 

et papiers sur les producteurs primaires se traduit fréquemment par une 

inhibition de la croissance à proximité immédiate du rejet et par un effet 

eutrophisant à plus longue distance (Kuivasniemi et al., 1986). 

- Les invertebrés 

Dès 1947, les travaux de Van Horn et de ses collaborateurs (Van Horn, 

1947; Van Horn et al., 1949, 1950), ont permis la mise en évidence de la 

toxicité des effluents d'usines de pâtes et papiers pour de nombreux 

invertébrés, notamment pour les daphnies et les larves d'insectes. Il ressort 

de ces études que ces organismes sont, globalement, légèrement moins affectés 

par ce type d'effluent que les poissons, avec des espèces telles que celles 

appartenant au genre Chironomus qui apparaissent beaucoup plus résistantes. 

C'est également aux effets toxiques des effluents de fabriques de pâtes et 

papiers que Filimonova (1968) attribue l'absence de zooplancton, notamment de 

cladocères et de rotifères dans certaines parties de rivières. Selon Donnier 

(1972), l~ seuil de toxicité de ce type d'effluent sur les différents 

organismes testés (phytoplancton, micro- et macroinvertébrés) est de l'ordre de 

5% (v/v). Naturellement, cette toxicité dépend des traitements subis par les 

effluents. Alors qu'un effluent brut avait un impact notable sur des algues et 

sur toutes les espèces de zooplancton et d'invertébrés testées, Wilson (1975) 

rapporte qu'un traitement secondaire biologique supprime ces effets sur 

l'ensemble des organismes. Enfin, Couillard et Trudel (1981) observent une 

baisse très nette de la diversité des macroinvertébrés benthiques dans la zone 

d'arrivée d'effluents d'usines de pâtes et papiers, avec notamment la présence 

d'une seule espèce, du groupe des chironomides, au niveau même du rejet. Ces 

derniers auteurs remarquent cependant que l'effet sur ces organismes est très 

limité dans l'espace. 
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La toxicité des effluents de fabriques de pâtes et papiers sur les 

poissons, en laboratoire et en milieu naturel, a donné lieu à un grand nombre 

de publications (Davis et al., 1988), qui ont fait l'objet de différentes 

synthèses (Walden, 1976; Hutchins, 1979; Kovacs, 1986). Généralement, ces 

effluents ne sont pas reconnus responsables de mortalité massive de poissons 

(Walden, 1976; Walden et Howard, 1977; Kovacs, 1986). En revanche, les effets 

potentiels 

variés et 

subléthaux des rejets 

ont fait l'objet de 

de ces usines sur les poissons sont très 

diverses études (Miettinen et al., 1982; 

Kovacs, 1986). De l'ensemble de ces travaux, il ressort la mise en évidence, au 

niveau subléthal, d'effets sur la composition biochimique, la physiologie et 

l'éthologie des poissons (Blaise et al., 1986), même si l'impact global est 

assez faible (Walden, 1976; Walden et Howard, 1977; Kovacs, 1986). Plus 

précisément, ce dernier auteur a réalisé une synthèse des travaux concernant 

les rejets d'usines de "pâtes kraft blanchies", et malgré le nombre assez élevé 

de publications traitant de ce sujet, les conclusions ne sont pas toujours 

faciles à tirer en raison de la complexité des mécanismes mis en jeu. 

Néanmoins, les effluents de fabriques de pâtes "kraft" non traités peuvent 

modifier l'habitat des poissons et provoquer des changements de communautés. De 

plus, la chair des poissons peut être altérée par les rejets traités et non 

traités de ces usines, aussi bien en conditions expérimentales qu'en milieu 

naturel (Kovacs, 1986). Enfin, il a été montré que le traitement secondaire 

biologique est efficace pour éliminer la toxicité aigue" vis-à-vis des poissons 

(Mueller et al., 1977; Walden et Howard, 1981) en provoquant, notamment, la 

disparition des acides gras et résiniques (Kovacs, 1986). 

Plus généralement, l'ensemble des travaux consultés, laissent à penser que 

la complexité de l'action des effluents de fabriques de pâtes et papiers sur 

l'écosystème aquatique reflète la complexité de la composition de ces rejets et 

résul te de l'interaction de plusieurs caractéristiques qui, potentiellement, 

peuvent avoir des effets contraires, notamment vis-à-vis des producteurs 

primaires. 
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III. EXPERIENCES MENEES EN LABORATOIRE 

1. Objectifs de l'étude 

A la lecture des travaux consacrés à l'impact des effluents de fabriques 

de pâtes et papiers sur les communautés périphytiques, on constate que l'effet 

de ces rejets sur leur activité métabolique 'a été peu étudié. En effet, si la 

toxici té relative mesurée à partir de bioessais est assez bien connue, en 

revanche les données relatives à l'impact de ces effluents sur l'intégrité 

biologique de l'ensemble de la communauté périphytique sont limitées (Weber, 

1981; Davis et al., 1988). 

L'objectif de la présente étude a été de mesurer les effets d'un effluent 

d'usine de pâtes et papiers sur la structure et le fonctionnement des 

communautés périphytiques algales, en prenant en compte différents paramètres 

biotiques (dénombrements cellulaires, chlorophylle-a, nucléotides 

adényliques, assimilation photosynthétique et activité hétérotrophe). En 

parallèle, des paramètres relatifs à la densité et à l'activité bactériennes 

ont également été mesurés. Dans la mesure où la présence de ce type d'effluent 

est susceptible de se traduire par une adaptation de la fonction 

photosynthétique des algues, nous avons testé l'hypothèse d'une telle 

acclimatation en mesurant l'allocation du carbone inorganique dans les 

macromolécules (protéines, polysaccharides, lipides) et dans les composés de 

faible poids moléculaire. En effet, selon Rivkin et Voy tek (1987), cette 

technique permet de juger de l'état physiologique cellulaire et reflète des 

ajustements métaboliques rapides aux conditions environnementales. 

Par ailleurs, le rejet des effluents d'usines de pâtes et papiers se 

traduit dans le milieu naturel par un apport généralement important de carbone 

organique dissous et par une augmentation de la turbidité de l'eau surnageante 

(Couillard et Trudel, 1981; Davis et al., 1988). En conséquence, nous avons 

cherché à savoir si les potentialités hétérotrophes des algues (Hellebust et 

Lewin, 1977; Wetzel, 1983) et des bactéries jouaient un rôle déterminant dans 

le développement des communautés périphytiques placées dans de telles 

conditions. Après assimilation hétérotrophe, l'allocation de la radioactivité 

dans les macromolécules a également été mesurée afin de savoir dans quelle 
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mesure les substrats organiques sont utilisés pour la croissance ou la 

maintenance cellulaire. 

Enfin, conformément aux recommandations de nombreux auteurs (Mclntire, 

1975; Clark et al., 1980; Wetzel, 1983; Kimball et Lewin, 1985) et en 

raison de la complexité de l'action de cet effluent (Davis et al., 1988), 

nous avons utilisé des substrats artificiels placés dans des canaux 

expérimentaux en conditions contrôlées, afin d'uniformiser les conditions de 

développement du périphyton, et d'isoler un seul paramètre variable: la 

présence de l'effluent à des concentrations croissantes. 

2. Matériel et méthodes 

a. Description de l'expérience 

Les expériences ont été menées dans 4 canaux en plexiglass dont les 

dimensions sont identiques (longueur = 123 cm, largeur = 20 cm et 

hauteur = 13 cm). Des substrats en verre de dimension réduite (3,75 x 2,5 cm) 

ont été placés sur le fond de chaque canal. La circulation permanente de l'eau 

était assurée par quatre pompes électriques qui assuraient un débit 

sensiblement identique (~ 5 cm's- 1 ) dans chaque canal. L'eau remplissant chacun 

des quatres systèmes (~ 50 Litres) provenait de prélèvements réalisés sur la 

rivière Malbaie à approximativement 1 km en amont du rejet de l'effluent de la 

fabrique de pâtes et papiers Donohue de Clermont. Tous les trois jours, 1/5 du 

volume total était renouvellé avec de l'eau de même provenance, afin notamment, 

de compenser les pertes par évaporation. 

L'éclairage était fourni par 4 neons de type "Daylight" avec un cycle 

régulier de 16 heures d'éclairement et de 8 heures d'obscurité. En période 

éclairée, l'intensité lumineuse parvenant a la surface de l'eau a varié de 43 à 

54 llE'm- 2 's- 1 , au cours de l'expérience. La température de la chambre de 

culture était stable à 20°C (± 1°). 

La mise en route du système a eu lieu le 2 décembre 1988, et l'expérience 

s'est achevée le 17 janvier 1989. Après une période de colonisation initiale de 

deux semaines, des quantités croissantes (0,5, 2,5 et 10% v/v) d'effluent pur 
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provenant de fabrique de Clermont, ont été ajoutées dans trois des quatre 

canaux. L'effluent a été prélevé à la sortie du clarificateur juste avant 

d'être déversé dans la rivière. Par la suite, les renouvellements 

bi-hebdomadaires d'eau et d'effluent ont, naturellement, tenu compte de ces 

différentes concentrations. Après l'ajout de l'effluent, des mesures de 

l'ensemble des paramètres retenus ont été effectuées aux dates suivantes: 

20-12, 24-12, 28-12, 02-01 et 17-01. 

b. Paramètres abiotiques 

La liste des paramètres abiotiques pris en compte au cours de cette étude 

s'établit comme suit: azote total, NH 3 , N0 2 -N0 3 , phosphore total, P0 4 

inorganique, P04 orthosphosphates, silice, carbone inorganique dissous, carbone 

organique dissous, sulfates, sulfures, substances phénoliques, pH, 

conductivité, turbidité. Ils ont été mesurés par les services du ministère de 

l'Environnement du Québec selon les méthodes en vigueur dans leurs 

laboratoires. 

c. Paramètres biotiques 

- Dénombrements bactériens 

Ils ont été réalisés par des dénombrements totaux (BHA) à 20°C par les 

services du ministère de l'Environnement du Québec. Ces dénombrements ont porté 

sur le périphyton et sur l'eau surnageante. 

Après grattage de la couche périphytique située sur une lame en verre dans 

20 mL d'eau de rivière préfiltrée sur 0,2 ~m, les échantillons sont fixés au 

lugol fort. Les numérations cellulaires sont effectuées avec un microscope 

inversé LEITZ, selon la méthode d'Utermohl (1958) modifiée par Legendre et Watt 

(1971-1972). Pour chaque comptage, 30 champs optiques sont observés et un 

minimum de 400 cellules sont dénombrées. L'évaluation de biomasse à partir du 

volume cellulaire moyen de chaque espèce est effectuée selon la méthode de 

Lohmann (1908). 
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La structure des peuplements d'algues périphytiques est appréhendée par le 

calcul de la richesse spécifique (S = nombre total d'espèces dénombrées dans 

30 champs optiques), et de l'indice de diversité spécifique de Shannon et 

Weaver (1949). Cet indice, dérivé de la théorie de l'information, est calculé 

selon la formule H = -p. log2 p. (bit.cellule- 1 ). 
1 1 

Le périphyton correspondant à une lame en verre est placé dans 20 mL 

d'acétone à 90%. Après une forte agitation au vortex, les échantillons sont 

laissés, pour extraction, 24 heures à l'obscurité et à 4°C. Le dosage est 

effectué en fluorométrie. Deux ou trois replicats sont mesurés pour chaque 

série de prélèvements. Lors d'une expérience préliminaire réalisée strictement 

dans les mêmes conditions, nous avons dosés la chlorophylle a pour 4 séries 

de trois replicats (soit 4 séries comportant chacune 3 lames de verre). Le 

coefficient de variation moyen (B x 100) entre les lames était tout à fait 

acceptable puisqu'il a varié de 4.7 à 10,5%. 

Le périphyton correspondant à une lame en verre est placé dans 5 mL de 

DMSO (diméthylsulfoxide à 99%). Après agitation pendant 30 secondes, sur vortex 

et attente de deux minutes, 15 mL de tampon MOPS (Morphalino Propane Sulfonic 

Acid 0,01 M + MgS0 4 0,01 M) sont ajoutés aux échantillons. Ces derniers sont 

alors congelés jusqu'au moment du dosage. Le dosage enzymatique est réalisé par 

la méthode à la luciférase (Strehler et Totter, 1952) avant et après conversion 

de l' ADP en ATP (Pradet, 1967) selon un protocole expérimental décrit par 

Amblard (1986; 1988). Cette transformation enzymatique est effectuée selon 

l'équation suivante: 

Pyruvate kinase 
ADP + phosphoénol pyruvate --------------~I ATP 

La solution enzymatique luciférine-Iuciférase (FLE 50 sigma) nécessaire a la 

réaction de bioluminescence est préparée come le préconisent Karl et 
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Holm-Hansen (1978). La quantification de l'émission de lumière est réalisée 

grâce à un luminomètre LKB. Enfin, toutes les possibilités d'inhibition de 

l'émission de lumière sont corrigées par l'emploi systématique de standards 

internes. 

Pour des peuplements phytoplanctoniques naturels, il a été montré une plus 

grande stabilité du rapport carbone/ATP + ADP que du rapport carbone/ATP 

(Amblard, 1983, 1986). En conséquence, la biomasse totale en carbone a été 

calculée ici en multipliant les concentrations en (ATP + ADP) par un facteur 

130, facteur correspondant à la valeur moyenne du rapport carbone/ATP + ADP des 

cellules phytoplanctoniques (Amblard, 1986). 

Lors d'expériences préliminaires la variabilité des mesures a été calculée 

a partir de 4 séries de 3 réplicats. Bien que légèrement plus élevés que ceux 

observés pour la chlorophylle-a, les coefficients de variation moyens 

restent acceptables (de 8,9 à 14,6%). Cette plus grande variabilité par rapport 

a la chlorophylle-a, est peut-être a relier a la présence d'organismes 

hétérotrophes (Ciliés et Rotifères essentiellement) observés en faible nombre 

au microscope inversé, mais répartis sur les substrats de façon beaucoup plus 

hétérogène que les algues. 

- ~s~i~ila!i~n_p~o!o~y~t~é!igu~ ~t_all~c~tio~ ~u_c~r~o~e_i~oEg~niq~e_d~n~ 

les macromolécules 

Elle a été mesurée selon un protocole dérivé de la méthode au carbone-14 

(Steemann-Nielsen, 1952, 1917). Chaque lame est placée dans un récipient en 

verre pyrex à fond plat (contenance totale 130 mL) et rempli de 50 mL d'eau du 

canal correspondant. Chaque échantillon est inoculé avec 1 mL de NaH14C0 3 

contenant 10 llCi (activité finale 0,2 llCi·mL- 1 ). Pour chaque canal, deux 

replicats "clair" et deux replicats "sombres" sont incubés pendant 4 heures. Au 

terme de l'incubation, chaque lame est grattée dans 20 mL d'eau de rivière 

préfiltrée sur 0,2 llm, et des fractions aliquotes sont ensuite récoltées sur 

une membrane filtrante de 0,45 llm de vide de maille. La radioactivité est 

mesurée au compteur à scintillation liquide LKB. 
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Les valeurs d'assimilation photosynthétique , exprimées en mg C'm- 2 'h- 1 , sont 

ensuite calculées i partir de la différence de radioactivité entre le flacon 

"clair" et le flacon "sombre", et après correction en fonction du volume 

incubé, de la taille de l'échantillon, du temps d'incubation, du carbone 

inorganique disponible dans le milieu et de l'effet isotopique (Vollenweider, 

1969). 

Le protocole utilisé a été décrit par Lancelot et Mathot (1985) et permet 

d'isoler, i partir de leur solubilité relative dans différents extractants, les 

lipides, les polysaccharides, les protéines et les composés de faible poids 

moléculaire (acides aminés, acides organiques, monosaccharides, ... ): 

- les lipides sont extraits par le mélange chloroforme 

2/1 (v/v); 

méthanol 

les composés de faible poids moléculaire sont extraits par l'éthanol a 

chaud; 

les protéines sont précipitées par le TCA a chaud, et de ce fait, 

séparées des polysaccharides (les acides nucléiques sont recueillis avec 

la fraction polysaccharidique). 

Ensuite, la radioactivité associée a chacune des fractions est déterminée au 

compteur i scintillation liquide. Les résultats sont présentés en pourcentages 

de la radioactivité totale. 

Le protocole général suivi pour la mesure d'assimilation globale de ce 

substrat organique et pour l'allocation de la radioactivité dans les 

macromolécules est le même que celui décrit ci-dessus pour l'assimilation 

photosynthétique. 

Le substrat choisi est un mélange de L-acides aminés tritiés (activité 

finale dans nos conditions d'expérience: 0,16 ~Ci'mL-l; concentration en acides 

aminés: 0,23 ~M). Plusieurs raisons justifient le choix d'un substrat organique 

marqué au tritium: 
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l'activité spécifique des composés en 3H est jusqu'à 10 fois plus grande 

que celle des composés en 14C (Azam et Holm-Hansen, 1973); 

la refixation potentielle par la photosynthèse de produits inorganiques 

issus de l'hétérotrophie bactérienne (McKinley, 1977) ou de la 

respiration algale (Richardson et Fogg, 1982) est évitée ou minimisée; 

- enfin, la technique du double marquage peut être utilisée dans la mesure 

où le précurseur utilisé pour la mesure de l'activité photosynthétique 

est marqué au 14C. 

Par ailleurs, le choix d'un mélange d'acides aminés comme substrat 

organique est justifié par plusieurs raisons. Tout d'abord un mélange traduit 

mieux la diversité des composés rencontrés en milieu naturel. De plus, les 

travaux de Feuillade et Krupka (1986) démontrent une sélectivité marquée dans 

l'assimilation des composés organiques, et en particulier des acides aminés. 

Enfin, des phénomènes d'hétérotrophie algale étant suspectés dans nos 

conditions d'expérience, nous avons tenu compte des considérations émises par 

Flynn et Butler (1985) qui signalent que les communautés naturelles d'algues 

présentent rarement un taux d'assimilation élevé pour un seul acide aminé, mais 

plutôt des taux d'assimilation plus faibles pour de nombreux acides aminés. Ces 

derniers auteurs précisent par ailleurs, que les acides aminés libres dans 

l'eau doivent être considérés non seulement comme une source potentielle 

d'azote mais également comme une source de carbone. 

Les concentrations en acides aminés dans l'eau de rivière n'ayant pu être 

déterminées, nous n'avons pas tenu compte de l'effet de dilution. Par 

conséquent, les résultats présentés dans cette étude correspondent a une 

assimilation hétérotrophe potentielle apparente. Cependant, si l'on admet que 

les concentrations en acides aminés dans les eaux telles que celles de la 

rivière Malbaie sont peu élevées, l'assimilation potentielle apparente mesurée 

ici est assez proche de l'assimilation potentielle réelle. 

A des fins de comparaison avec l'assimilation photosynthétique, les 

résultats présentés dans cette étude sont exprimés en mg de carbone'm- 2 'h- 1 , en 

considérant, à la suite de Rivkin (1985), qu'en moyenne 1 mole du mélange 

d'acides aminés correspond à 5,3 atomes de carbone. 
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Enfin, l'absorption d'un substrat organique n'implique pas obligatoirement 

son utilisation pour la croissance ou la maintenance cellulaire. En effet, les 

molécules organiques peuvent entrer dans la cellule mais supporter seulement la 

synthèse d'une fraction très limitée de composés biochimiques (Kornberg et 

Eldsen, 1961) ou ne pas être métabolisés du tout (Palmer et Togasaki, 1971). La 

mesure de l'allocation de la radioactivité dans les macromolécules après 

incubation avec le substrat organique doit permettre de lever cette ambiguIté. 

La variabilité des mesures d'assimilation calculée à partir de 4 séries de 

trois replicats lors d'expériences préliminaires était acceptable; le 

coefficient de variation moyen étant compris entre 5 et 14,5% pour 

l'assimilation photosynthétique, et entre 4 et 15,6% pour l'assimilation 

hétérotrophe. 

d. Tests de toxicité 

Afin de connai tre la toxicité de l' ef f1 uent pur et dilué dans l'eau de 

rivière, trois tests complémentaires ont été réalisés: 

- le test "microtox" avec la bactérie Photobacterium phosphoreum; 

- le test avec algues (Selenastrum capricornutum); 

le test avec daphnies. 

Ces tests ont été réalisés par les services du ministère de l'Environnement du 

Québec, selon les procédures en vigueur dans ses laboratoires 

3. Résultats 

a. Caractéristiques de l'effluent pur 

Les caractéristiques physico-chimiques de l'effluent pur et leur évolution 

au cours de l'expérience sont présentées dans le tableau 1. Cet effluent, de pH 

acide, présente une turbidité et une conductivité très élevées. Il est 

relativement riche en phosphore mais pauvre en azote et il représente une 
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Tableau 1: Caractéristiques physico-chimiques, bactériologiques et 

toxicologiques de l'effluent pur, au début et en fin d'expériences. 

Azote total mg·L- 1 

NH 3 mg·L- 1 

N0 2-N0 3 mg·L- 1 

Phosphore total mg·L- 1 

P0 4 inorganique mg·L- 1 

P0 4 orthophosphates mg·L- 1 

Si02 mg·L- 1 

Sulfates mg·L- 1 

Sulfures mg-L- 1 

Substances phénoliques mg·L- 1 

Carbone inorganique dissous mg·L- 1 

Carbone organique dissous mg·L- 1 

pH 

Conductivité ~mhos.cm-2 

Turbidité V.T.N. 

Dénombrement bactérien total 

(B.H.A. 20°C) 

Nbre. bact. mL-l 

Dénombrement gelose sang 

(BHA 37°C) 

Toxicité 

- Bioessais algues 

(unités toxiques) 

- Bioessais daphnies 

(unités toxiques) 

- Bioessais microtox 

(unités toxiques 15 mn) 

18-12-88 

0,17 

0,04 

0,13 

0,12 

0,12 

0,03 

9,10 

95,00 

3,60 

1,50 

6,00 

440,00 

4,70 

354,00 

320,00 

200 000 

44 000 

37,0 

8,3 

95,0 

DATES 

18-01-89 

0,22 

0,03 

0,10 

0,38 

0,38 

0,21 

8,70 

110,00 

0,02 

3,30 

11 ,00 

320,00 

5,20 

348,00 

360,00 

930 000 

69 000 

< 10,0 

5,0 

62,0 
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charge considérable en carbone organique dissous, mais également en sulfates et 

en substances phénoliques. 

Au cours du temps, les caractéristiques physico-chimiques de cet effluent 

demeurent assez stables pour l'azote, la silice, les sulfates, la conductivité 

et la turbidité. Le phosphore et le carbone inorganique dissous semblent 

augmenter alors que l'on observe une baisse sensible du carbone organique 

dissous et des concentrations en sulfures. 

Cet effluent présente une densité bactérienne moyenne puisque 

2 x 105 bactéries'mL- l sont dénombrées a 20°C au début de l'expérience 

(tableau 1). Cette densité augmente en fin d'expérience et atteint alors 

9,3 x 10 5 bactéries·mL- l • Sur gélose sang à 37°C, les densités bactériennes 

enregistrées sont respectivement 4,4 et 6.9 x 10 5 bactéries·mL- l • 

Les tests microtox, algues ou daphnies mettent en évidence la toxicité 

relative de cet effluent (tableau 1). Placé à température ambiante pendant 8 

jours, cet effluent conserve toute sa toxicité. Cependant, en fin d'expérience, 

la toxicité par rapport aux algues a diminué alors que les tests "microtox" et 

"daphnies" révèlent un effluent toujours toxique. 

b. Caractéristiques de l'eau surnageante dans les canaux expérimentaux 

L'évolution des caractéristiques physico-chimiques de l'eau surnageante au 

cours de l'expérimentation est résumée dans le tableau 2. L'ajout d'effluent à 

des concentrations de 0,5, 2,5 et 10% (v/v) se traduit par un apport léger en 

phosphore, seulement décelable pour le canal 10%. En revanche, l'apport en 

carbone organique dissous, sulfates et substances phénoliques est considérable 

et proportionnel aux concentrations croissantes d'effluent (figures 1, 2, 3). 

La présence de cet effluent engendre également de fortes valeurs de turbidité 

(figure 4) et de conductivité. En revanche, l'évolution des teneurs en azote 

est complètement inverse (figure 5). En effet, l'ajout d'effluent en quantité 

croissante se traduit par des concentrations en azote de plus en plus faibles 
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Tableau 2a: Car ac tér i s tique s phys ico-c himique s, bactériologiques et 

toxicologiques de l'eau surnageante des 4 canaux expérimentaux 

(N.D. = non déterminé, n.d. = non détectable). 

DATE: 20-12-88 

CANAL TEMOIN CANAL 0,5% CANAL 2,5% CANAL 10% 

Azote total mg·L- 1 0,29 0,32 0,23 0,03 

NH 3 mg·L-1 <0,02 <0,02 <0,02 <0,02 

N0 2 -N0 3 mg·L- 1 0,08 0,09 0,05 0,03 

Phosphore total mg·L- 1 <0,01 <0,01 <0,01 0,01 

P0 4 inorganique mg·L- 1 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01 

P0 4 orthophosphates mg·L- 1 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01 

Si0 2 mg·L-1 9,30 8,90 8,90 9,50 

Sulfates mg·L- 1 4,50 5,00 7,00 15,00 

Sulfures mg·L-1 <0,02 <0,02 0,02 <0,02 

Substances phénoliques mg.L -1 0,01 0,03 0,05 0,14 

Carbone inorganique dissous mg·L- 1 2,20 2,20 2,20 2,60 

Carbone organique dissous mg·L- 1 7,20 8,20 13,50 42,00 

pH 7,00 7,00 7,00 7,20 

Conductivité lJmhos.cm- 2 37,80 38,60 43,90 76,00 

Turbidité V.T.N. 0,60 1,60 4,50 21,00 

Dénombrement bactérien total 

(B.H.A. 20°C) 70 2800 3400 30 000 

Nbre. bact. mL -1 

Dénombrement gelose sang 1370 6000 3500 14 400 

(BHA 37°C) 

Toxicité 

- Bioessais algues N.D. N.D. N.D. N.D. 

(unités toxiques) 

- Bioessais daphnies N.D. N.D. N.D. N.D. 

(unités toxiques) 

- Bioessais microtox N.D. N.D. N.D. N.D. 

(unités toxiques 15 mn) 
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Tableau 2b: Caractéristiques physico-chimiques, bactériologiques et 

toxicologiques de l'eau surnage ante des 4 canaux expérimentaux 

(N.D. = non déterminé, n.d. = non détectable). 

DATE: 24-12-88 

CANAL TEMOIN CANAL 0,5% CANAL 2,5% CANAL 10% 

Azote total mg·L- 1 0,28 0,30 0,17 0,02 

NH 3 mg·L- 1 <0,02 <0,02 <0,02 <0,02 

N0 2 -N0 3 mg·L- 1 0,06 0,06 <0,02 0,02 

Phosphore total mg·L- 1 0,01 <0,01 <0,01 0,02 

P0 4 inorganique mg·L- 1 0,01 <0,01 <0,01 0,02 

P0 4 orthophosphates mg·L- 1 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01 

Si0 2 mg·L-1 9,30 9,30 9,40 9,90 

Sulfates mg·L- 1 5,00 5,50 7,00 17,00 

Sulfures mg·L- 1 0,02 0,02 0,02 0,06 

Substances phénoliques mg·L- 1 0,01 0,03 0,06 0,31 

Carbone inorganique dissous mg·L- 1 2,40 2,40 2,80 3,80 

Carbone organique dissous mg·L- 1 8,00 7,40 12,80 34,00 

pH 6,80 6,90 6,80 6,60 

Conductivité llmhos . cm - 2 38,10 40,40 48,00 79,00 

Turbidité U.T.N. 0,60 1,40 4,10 16,00 

Dénombrement bactérien total 

(B.H.A. 20°C) N.D. N.D. N.D. N.D. 

Nbre. bact. mL -1 

Dénombrement gelose sang N.D. N.D. N.D. N.D. 

(BHA 37°C) 

Toxicité 

- Bioessais algues n.d. n.d. n.d. n.d. 

(unités toxiques) 

- Bioessais daphnies n.d. n.d. n.d. n.d. 

(unités toxiques) 

- Bioessais microtox 1,5 n.d. n.d. 1.8 

(unités toxiques 15 mn) 
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Tableau 2c: Car ac tér i s tique s phys i co-chimique s, bac tér io logique set 

toxicologiques de l'eau surnageante des 4 canaux expérimentaux 

(N.D. = non déterminé, n.d. = non détectable). 

Azote total mg·L- 1 

NH 3 mg·L- 1 

N0 2-N0 3 mg·L- 1 

Phosphore total mg·L- 1 

P04 inorganique mg·L- 1 

P04 orthophosphates mg·L- 1 

Si02 mg·L-1 

Sulfates mg·L- 1 

Sulfures mg· L -1 

Substances phénoliques mg·L- 1 

Carbone inorganique dissous mg·L- 1 

Carbone organique dissous mg·L- 1 

pH 

Conductivité ~mhos.cm-2 

Turbidité V.T.N. 

Dénombrement bactérien total 

(B.H.A. 20°C) 

Nbre. bact. mL- 1 

Dénombrement gelose sang 

(BHA 37°C) 

Toxicité 

- Bioessais algues 

(unités toxiques) 

- Bioessais daphnies 

(unités toxiques) 

- Bioessais microtox 

(unités toxiques 15 mn) 

DATE: 28-12-88 

CANAL TEMOIN CANAL 0,5% CANAL 2,5% CANAL 10% 

0,30 

<0,02 

0,05 

<0,01 

<0,01 

<0,01 

10,10 

5,50 

0,02 

0,01 

2,60 

7,60 

7,00 

41,60 

0,60 

N.D. 

N.D. 

n.d. 

n.d. 

1,6 

0,27 

<0,02 

0,05 

<0,01 

<0,01 

<0,01 

9,70 

5,50 

<0,02 

0,02 

2,40 

7,00 

6,90 

42,00 

1,40 

N.D. 

N.D. 

n.d. 

n.d. 

n.d. 

0,18 

<0,02 

<0,02 

<0,01 

<0,01 

<0,01 

9,90 

8,00 

0,02 

0,06 

3,00 

12,60 

6,90 

50,00 

3,70 

N.D. 

N.D. 

n.d. 

n.d. 

n.d. 

0,02 

<0,02 

0,02 

0,02 

0,02 

<0,01 

10,00 

17,00 

0,06 

0,32 

3,20 

40,00 

6,80 

80,00 

13,00 

N.D. 

N.D. 

2,0 

n.d. 

1,9 
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Caractéristiques physico-chimiques, 

toxicologiques de l'eau surnageante des 

(N.D. = non déterminé, n.d. = non détectable). 

bactériologiques et 

4 canaux expérimentaux 

DATE: 2-01-89 

Azote total mg'L- 1 

NH 3 mg'L-l 

N0 2 -N0 3 mg'L- 1 

Phosphore total mg·L- 1 

P0 4 inorganique mg'L- 1 

P04 orthophosphates mg'L- 1 

Si02 mg'L- 1 

Sulfates mg'L- 1 

Sulfures mg'L-l 

Substances phénoliques mg·L- 1 

Carbone inorganique dissous mg·L- 1 

Carbone organique dissous mg'L- 1 

pH 

Conductivité ~mhos.cm-2 

Turbidité V.T.N. 

Dénombrement bactérien total 

(B.H.A. 20°C) 

Nbre. bact. mL- 1 

Dénombrement gelose sang 

(BHA 37°C) 

Toxicité 

- Bioessais algues 

(unités toxiques) 

- Bioessais daphnies 

(unités toxiques) 

- Bioessais microtox 

(unités toxiques 15 mn) 

CANAL TEMOIN CANAL 0,5% CANAL 2,5% CANAL 10% 

0,32 

<0,02 

0,04 

<0,01 

<0,01 

<0,01 

10,30 

6,00 

<0,02 

0,01 

2,60 

8,00 

7,00 

42,70 

0,60 

81 000 

2 500 

n.d. 

n.d. 

1,7 

0,26 

<0,02 

0,03 

<0,01 

<0,01 

<0,01 

9,70 

5,50 

<0,02 

0,02 

2,60 

7,40 

6,90 

41,70 

1,60 

50 000 

8 700 

n.d. 

n.d. 

1,8 

0,21 

<0,02 

<0,02 

<0,01 

<0,01 

<0,01 

9,70 

8,00 

0,02 

0,06 

2,80 

12,60 

6,90 

50,00 

3,40 

121 000 

9 200 

n.d. 

n.d. 

1,7 

0,02 

<0,02 

0,02 

0,02 

0,02 

<0,01 

10,00 

17,00 

0,06 

0,28 

3,00 

36,00 

6,80 

80,00 

12,00 

129 000 

72 000 

1,2 

n.d. 

3,0 
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Tableau 2e: Caractéristiques physico-chimiques, bactériologiques et 

toxicologiques de l'eau surnageante des 4 canaux expérimentaux 

(N.D. = non déterminé, n.d. = non détectable). 

DATE: 17-01-89 

CANAL TEMOIN CANAL 0,5% CANAL 2,5% CANAL 10% 

Azote total mg·L- 1 0,33 0,24 0,23 <0,02 

NH 3 mg·L- 1 <0,02 <0,02 <0,02 <0,02 

N0 2 -N0 3 mg·L- 1 0,03 <0,02 <0,02 <0,02 

Phosphore total mg·L- 1 <0,01 <0,01 <0,01 0,03 

P0 4 inorganique mg.L -1 <0,01 <0,01 <0,01 0,03 

P04 orthophosphates mg.L -1 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01 

Si0 2 mg·L- 1 12,00 10,90 11 ,00 11 ,60 

Sulfates mg·L-1 6,50 6,50 9,50 19,00 

Sulfures mg·L-1 <0,02 <0,02 0,02 0,08 

Substances phénoliques mg·L- 1 0,01 0,02 0,05 0,28 

Carbone inorganique dissous mg·L- 1 2,80 2,80 3,00 3,00 

Carbone organique dissous mg·L- 1 9,60 7,80 11,20 34,00 

pH 7,10 6,90 7,00 6,90 

Conductivité llmhos . cm - 2 49,60 46,00 54,00 87,00 

Turbidité V.T.N. 0,60 1,00 2,00 11 ,00 

Dénombrement bactérien total 

(B.H.A. 20°C) 310 1 300 1 260 24 000 

Nbre. bact. mL -1 

Dénombrement ge10se sang 1 200 300 180 136 000 

(BHA 37°C) 

Toxicité 

- Bioessais algues 1,2 1,0 1,7 3,0 

(unités toxiques) 

- Bioessais daphnies n.d. n.d. n.d. n.d. 

(unités toxiques) 

- Bioessais microtox 1,6 1,7 1,6 2,0 

(unités toxiques 15 mn) 
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dans les différents canaux. Cette baisse est, peut-être, a relier a une 

activité microbiologique plus importante en présence d'effluent, activité qui 

conduit à un épuisement progressif de l'azote qui, de toutes façons, est a des 

concentrations très faibles, aussi bien dans le canal témoin que dans 

l'effluent pur (tableaux 1, 2). 

Au cours de l'expérience, les caractéristiques physico-chimiques restent 

relativement stables dans les différents canaux, à l'exception des substances 

phénoliques et de la turbidité qui décroissent assez rapidement en fin 

d'expérience (figures 3 et 4). Enfin, de nombreux paramètres (turbidité, 

carbone organique dissous, substances phénoliques, sulfates) singularisent le 

canal 10% par des valeurs nettement plus élevées que celles enregistrées dans 

les trois autres canaux (figures 1 à 4). 

Par ailleurs, les différents tests toxicologiques révèlent une toxicité 

généralemenent faible à moyenne, et parfois non détectable, selon le test 

considéré pour l'eau surnage ante des 4 canaux (tableau 2). 

Enfin, les concentrations croissantes d'effluent se traduisent 

naturellement par des densités bactériennes de plus en plus élevées qui 

atteignent une valeur maximale de 1,3 x 10 5 bactéries'mL- l , le 2-01 dans le 

canal 10% (tableau 2). En outre, malgré un apport sensiblement constant en 

bactéries par l'effluent pur (tableau 1), on observe une baisse importante de 

la densité bactérienne en fin d'expérience. 

c. Densité bactérienne au niveau du périphyton* 

Quel que soit le canal considéré, les populations bactériennes 

périphytiques montrent une phase de forte croissance entre le 20-12 et le 2-01 

(figure 6), la valeur maximale étant enregistrée à cette dernière date dans le 

canal 10% (17 x 106 bactéries·cm- 2 ). Naturellement, les densités bactériennes 

sont relativement proportionnelles aux quantités croissantes d'effluent. 

Cependant, dans le canal témoin, cette densité atteint tout de même une valeur 

maximale de 0,15 x 106 bactéries·cm- 2 • En fin d'expérience, la densité 

* Les dénombrements bactériens n'ont pu être réalisés pour les prélèvements du 
24 et 28-12. 
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bactérienne chûte de façon drastique dans les 4 canaux, puisque le 17-01 toutes 

les valeurs sont inférieures à 80 x 10 3 bactéries'cm- 2 , malgré là encore, un 

apport sensiblement constant par l'effluent pur. 

d. Composition spécifique et structure des communautés algales 

Quel que soit le canal considéré, la communauté périphytique algale est 

dominée par des diatomées et des chlorophycées (tableau 3 et annexe A). En 

effet, ces deux classes d'algues représentent toujours plus de 75% de la 

densité algale totale (figure 7). Cependant, l'importance relative des 

diatomées diminue avec l'apport croissant en effluent puisqu'elles représentent 

en moyenne 49% de la densité algale dans le canal témoin, 34% dans le canal 

0,5%, 27% dans le canal 2,5% et seulement 8% dans le canal 10%. L'espèce 

dominante de cette classe est, sans conteste, Achnanthes minutissima qui est 

accompagnée, parmi les espèces les mieux représentées, de différentes Synedra 

(~. ulna, ~. ~, ~. ~), de Ceratoneis ~, de Nitzchia linearis et de 

Nacicula sp.. Inversement, l' importance relative des chlorophycées augmente 

avec les concentrations croissantes d'effluent: 33% en valeur moyenne dans le 

canal témoin, 53% dans le canal 0,5%, 67% dans le canal 2,5% et 87% dans le 

canal 10%. Cette prépondérance des chlorophycées dans les canaux contenant de 

l'effluent est due, en très grande partie, au développement d'une seule espèce, 

Chlamydomonas sp., qui atteint une densité maximale de 1,1 x 10 5 cellules'cm- 2 , 

dans le canal 10%, le 28-12. Parmi les espèces de chlorophycées 

accompagnatrices les mieux représentées se trouvent différentes espèces 

d'Ankistrodesmus (~. falcatus, A. falcatus var. radiatus, A. convolutus), 

Scenedesmus quadricauda et Crucigenia quadrata. 

Par ailleurs, même en l'absence d'effluent, il existe dans le canal témoin 

une succession autogénique d'espèces dans le temps caractérisée par une 

importance croissante des chlorophycées par raport aux diatomées. En fin 

d'expérience, on observe également une influence grandissante de chlorophycées 

filamenteuses (Stigeoclonium tenue, Cladophora glomerata et Ulothrix sp.) et le 
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Valeurs moyennes et écart-types de l'importance relative des diatomées 

et des chlorophycées, en pourcentages de la densité algale totale. 

DIATOMEES CHLOROPHYCEES 

MOYENNE ECART-TYPE MOYENNE ECART-TYPE 

CANAL TEMOIN 49,1 14,2 33,0 10,5 

CANAL 0,5% 34,1 7,0 53,4 11,4 

CANAL 2,5% 26,9 15,4 ·64,0 21,0 

CANAL 10% 8,3 4,3 87,0 10,3 
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Figure 7: Importance relative des différentes classes d'algues, en pourcentages 

de l'abondance totale, dans les 4 canaux expérimentaux. 
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développement de Cryptomas ovata, dans les canaux les plus chargés en effluent. 

Inversement, dans les canaux 0,5 et 2,5%, il Y a une remontée de l'importance 

relative des diatomées lors du dernier prélèvement (17-01), grâce au 

développement 

l'exception 

chlorophycées, 

des différentes Synedra citées ci-dessus. Il s'ensuit, qu'à 

du canal 10% toujours dominé quantitativement par les 

l'importance relative des diatomées et defi chlorophycées est 

rééquilibrée en fin d'expérience, et devient sensiblement identique dans les 

canaux témoin, 0,5 et 2,5% (figure 7). 

Enfin, quelques cyanophycées (Anabaena sp., Synechococcus lineare, 

Merismopedia glauca) sont dénombrées, mais toujours avec de faibles densités. 

De façon très nette, la richesse spécifique (nombre d'espèces dénombrées 

dans 30 champs optiques, grossissement 40x) diminue avec l'apport croissant en 

effluent (figure 8). Cependant, cet impact ne se fait sentir qu'après 8 à 10 

jours de culture en présence d'effluent. En effet, lors des prélèvements du 20 

et 24-12, le nombre d'espèces dénombrées est sensiblement identique pour les 4 

canaux (entre 13 et 18 espèces). Par la suite, alors que l'on observe une 

hausse de la richesse spécifique (~ 20) dans le canal témoin, et dans une 

moindre mesure dans le canal 0,5%, les canaux 2,5 et 10% restent avec un faible 

nombre d'espèces dénombrées (~ 15). Comme du point de vue quantitatif, on note 

une importante contribution relative des diatomées à la richesse spécifique 

dans le canal témoin (> 10), contribution qui diminue régulièrement avec 

l'apport croissant en effluent (figure 9). Enfin, au cours de l'expérience, le 

nombre d'espèces de diatomées dénombrées croit dans le canal témoin, reste 

relativement stable dans le canal 0,5% et diminue dans les canaux 2,5 et 10%. 

La diversité spécifique, qui prend en compte l'abondance de chaque espèce, 

est relativement élevée (entre 1,5 et 2 bits'cel1u1e- 1 ) pour les canaux témoins 

et 0,5% (figure 10). En revanche, elle est très faible dans l~s deux autres 

canaux, notamment dans le canal 10%, en raison du développement, dès le 20-12, 

de Chlamydomonas sp. qui est alors l'espèce largement dominante. D'ailleurs, 

dès le 28-12 pour le canal 2,5%, et dès le 2-01 pour le canal 10%, les valeurs 

de diversité spécifique remontent lorsque Ch1amydomonas sp. est en phase de 
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déclin. Aussi, en fin de culture, la diversité spécifique est assez élevée (~ 2 

bits·cellule- 1 ) dans tous les cas d'expérience, à l'exception du canal 10% qui 

reste affecté de valeurs inférieures à 1,5 bit·cellule- 1 • 

e. Biomasse des organismes périphytiques 

Calculé a partir des dénombrements cellulaires et par la méthode des 

biovolumes, la biomasse de la communauté algale fluctue entre Il x 109 p3· m-2 

(canal témoin, le 20-12) et 520 x 109 p3· m-2 (canal 10%, le 28-12). Les plus 

fortes valeurs sont toujours observées dans le canal le plus chargé en effluent 

avec une croissance exponentielle entre le 20 et le 28-12, puis une légère 

décroissance jusqu'à la fin de l'étude (figure Il). Exception faite du dernier 

prélèvement, la biomasse algale dans ce canal est, en moyenne, 10 fois plus 

élevée que dans les autres canaux. Les valeurs les plus faibles sont observées 

pour les canaux 0,5 et 2,5% avec des biomasses pratiquement toujours 

inférieures à 150 x 10 9 p3· m-2. Dans le canal témoin, la biomasse observée est 

toujours supérieure à celles enregistrées dans ces deux derniers canaux, au 

cours des 4 premières séries de prélèvements. Enfin, lors du dernier 

prélèvement, il se produit un certain rééquilibrage des valeurs de biomasse qui 

sont alors toutes comprises entre 120 et 220 x 10 9 p3· m-2 (figure Il). 

Calculée, 

algale (figure 

biomasse issue 

a partir des concentrations en chlorophylle a, la biomasse 

12) présente une distribution tout à fait comparable a la 

des dénombrements cellulaires (figure Il). Les plus fortes 

concentrations en chlorophylle-a (valeur sont 

enregistrées 

(0,20 mg·m- 2 ) 

dans le canal 10%, avec une 

et le 2-01 (6,06 mg·m- 2
). Dans le 

20-12 

canal témoin, on observe 

également une augmentation régulière entre le 20-12 et le 2-01, mais les 

concentrations restent là inférieures à 2,5 mg·m- 2
• Comme précédemment, dans 

les canaux 0,5 et 2,5% les concentrations en chlorophylle-a sont les plus 

faibles entre le 20-12 et le 2-01, et toujours inférieures à 1,5 mg·m- 2
• En fin 

d'expérience, on note également dans 

concentrations en chlorophylle - a qui 

les 4 canaux un rééquilibrage des 

sont alors comprises entre 1,2 et 

2,5 mg·m- 2
, les valeurs les plus élevées étant encore affectées au canal 10%. 
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En revanche, les valeurs maximales enregistrées dans le canal 10% pour ces deux 

estimations de biomasse sont légèrement décalées, le maximum de densité 

cellulaire (28-12) précédant le maximun de chlorophylle-a (2-01). Deux 

causes non exclusives peuvent être invoquées pour expliquer cette différence: 

la variation du volume cellulaire et/ou de la teneur cellulaire en chlorophylle 

a au cours du développement des communautés algales périphytiques. 

Enfin, il faut noter que les valeurs de biomasse algale enregistrées au 

cours de cette étude, sont relativement faibles en raison, sans doute, du 

faible potentiel de fertilité « 0,5 mg·L- 1 ) de l'eau de la rivière Malbaie 

prélevée en décembre et ayant servi à la conduite de cette expérience. 

- Biomasse totale 

Les nucléotides adényliques étant présents dans tous les organismes 

vivants, leurs concentrations après conversion en carbone (voir la section 

Matériel et Méthodes) peuvent servir à estimer la biomasse périphytique 

totale. 

Ainsi estimée, la biomasse totale fluctue de 28 mg·m- 2 (canal témoin, le 

20-12) a 208 mg·m- 2 (canal 10%, le 28-12). Les plus fortes valeurs sont 

toujours observées dans le canal le plus chargé en effluent avec une forte 

croissance entre le 20 et le 28-12, puis une légère décroissance par la suite 

(figure 13). Les valeurs enregistrées dans ce canal ne sont jamais inférieures 

a 60 mg·m- 2 • Pour l'ensemble des canaux, la biomasse totale apparaît 

généralement proportionnelle aux quantités d'effluent ajoutées, même si la 

différence entre le canal témoin et le canal 0,5% est peu marquée. La faible 

biomasse algale notée pour les concentrations 0,5 et 2.5% d'effluent (figure 

Il) est donc compensée par un plus fort développement des organismes 

hétérotrophes dans ces canaux par rapport au canal témoin. Dans ces trois 

canaux, la biomasse totale est généralement comprise entre 30 et 90 mg·m- 2
• 

Enfin, l'évolution générale de la biomasse totale est assez proche des 

distributions de la densité bactérienne et de la biomasse algale (figures 6, 

11, 12). Cette observation confirme la prépondérance de ces deux groupes 
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d'organismes sur l'ensemble de la communauté périphytique dans nos conditions 

d'expérience. Cependant, quelques ciliés et quelques rotifères sont observés au 

microscope inversé, mais toujours en faible nombre. 

f. Assimilation photosynthétique et allocation du carbone inorganique 

dans les macromolécules 

Les valeurs extrêmes d'assimilation photosynthétique sont respectivement 

1,07 mg C·m- 2h- 1 (le 20-12, canal témoin) et 7,40 mg C·m- 2 ·h- 1 (le 28-12, canal 

10%). 

Au cours des trois premières séries de prélèvements, les valeurs de 

production primaire croissent assez régulièrement dans les 4 canaux (figure 

14). Les plus fortes valeurs sont alors enregistrées dans le canal 10%. 

Cependant, la valeur moyenne observée pour l'ensemble de l'étude dans le canal 

10% (4,83) n'est qu'une fois et demie plus élevée que la valeur moyenne 

affectée au canal témoin (3,16). A la fin de cette première phase (28-12) 

l'assimilation photosynthétique est plus élevée dans le canal témoin que dans 

les canaux 0,5 et 2,5%. Inversement, pour les deux dernières séries de 

prélèvements, les plus fortes valeurs (> 5 mg C·m- 2 ·h- 1 ) sont observées pour 

les concentrations 0,5 et 2.5% d'effluent. 

Tous canaux confondus, et en valeur moyenne sur l'ensemble de l'étude, 

l'incorporation du carbone inorganique se fait préférentiellement dans les 

protéines (46,5% de l'incorporation totale) puis dans les lipides (24,7%), dans 

les polysaccharides (23,6%) et enfin dans les composés de faible poids 

moléculaire (5,2%). Globalement, pendant la phase de croissance exponentielle 

et d'accumulation de biomasse (entre le 20 et le 28-12), l'incorporation dans 

les protéines augmente régulièrement puisqu'elle passe approximativement de 40 

à 60% de l'incorporation totale au cours de cette période (figure 15). 

Inversement, au cours des deux dernières séries de prélèvements, phase de 

déclin de la biomasse algale, cette incorporation dans les protéines s'abaisse 
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pour ne représenter plus que 30% en valeur moyenne, de l'incorporation totale 

le 17-01. L'augmentation de l'incorporation dans les protéines, entre le 20 et 

le 28-12, se fait au détriment de l'incorporation dans les polysaccharides, 

incorporation dans les polysaccharides qui s'élève au cours des deux dernières 

séries de mesures. 

Canal par canal, la presence d'effluent à des concentrations croissantes 

semble se traduire par une incorporation plus forte dans les protéines, au 

détriment de l'incorporation dans les polysaccharides (figure 15). Cependant, 

cette évolution est observable uniquement pour les deux premières séries de 

prélèvements (20 et 24-12). Par la suite, les variations de pourcentages 

d'incorporation entre canaux sont peu marquées. 

g. Assimilation hétérotrophe des acides aminés et incorporation de la 

radioactivité dans les macromolécules 

Les valeurs d'assimilation hétérotrophe du mélange d'acides aminés ont 

varié entre 19,4 llmoles d'acides aminés'm- 2 'h- 1 (le 20-12, canal témoin) et 

166,3 llmoles d'acides aminés'm- 2 'h- 1 (le 28-12, canal témoin 10%). En termes de 

carbone, et selon la conversion présentée dans la section Matériel et Méthodes, 

ces valeurs représentent respectivement 1,23 et 10,58 mg C·m- 2 ·h- 1 • Les plus 

fortes assimilations hétérotrophes, supérieures à 4 mg C'm- 2 'h- 1 , sont 

enregistrées dans le canal le plus chargé en effluent (figure 16). Inversement, 

les valeurs les plus faibles, pratiquement toujours inférieurs à 3 mg 

C'm- 2 'h- 1 , sont observées dans le canal témoin, dont la valeur moyenne (2,27) 

est 4 fois plus faible que celle affectée au canal 10% (8,16). Dans les canaux 

0,5 et 2,5%, les valeurs d'assimilation sont intermédiaires et le plus souvent 

comprises entre 2 et 5 mg C'm- 2 'h- 1 , exception faite du dernier prélèvement 

pour lequel l'assimilation est plus élevée. Enfin, comme précédemment, les 

valeurs d'assimilation hétérotrophe s'élèvent régulièrement pendant la première 

partie de l'étude entre le 20 et le 28-12. 
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Figure 16: Valeurs d'assimilation hétérotrophe potentielle d'un mélange d'acides aminés dans les 4 canaux 

expérimentaux. 
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Allocation de la radioactivité dans les macromolécules 

Très logiquement, l'incorporation de la radioactivité de ce mélange 

d'acides aminés se fait préférentiellement, et de façon très nette, dans les 

protéines (79,3% de l'incorporation totale en valeur moyenne pour l'ensemble de 

l'étude et tous canaux confondus). Les incorporations dans les polysaccharides 

(10,5%), dans les lipides (6.3%) et dans les composés de faible poids 

moléculaire (3,9%) sont, de fait, beaucoup plus faibles (figure 17). 

L'incorporation dans les protéines augmente au cours des trois premières 

séries de prélèvements, en passant en valeur moyenne pour les 4 canaux de 75 à 

86% de l'incorporation totale. Cette hausse se fait au détriment de 

l'incorporation dans les polysaccharides qui diminue dans le me me temps de 15 à 

8%. Pour les deux derniers prélèvements, le phénomène inverse est observé: 

légère baisse d'incorporation dans les protéines compensée par une hausse du 

même ordre de l'incorporation dans les polysaccharides. 

Enfin, de la même façon 
, ' 

qu apres assimilation photosynthétique, 

l'incorporation dans les protéines est plus importante dans les canaux recevant 

de l'effluent (entre 75 et 85%) que dans le canal témoin (59 et 68%), au cours 

des deux premiers prélèvements. Pendant cette période, l'incorporation dans les 

polysaccharides est proportionnellement plus grande dans le canal témoin (29 et 

16%) que dans les canaux recevant l'effluent (de 5,5 à 12%). 

4. Discussion 

Comme le font remarquer Davis et al. (1988), l'impact potentiel des 

effluents de fabriques de pâtes et papiers est très complexe en raison de la 

composi tion de ces rejets. En effet, dans nos conditions d'expérience, la 

présence de cet effluent se traduit à la fois par des effets potentiellement 

inhibi teurs (hausse de la turbidité, présence de sufates et de substances 

phénoliques, toxicité décelable) et par des effets potentiellement stimulants 

(apport en phosphore et en carbone organique dissous) pour les communautés 

algales périphytiques. Plusieurs de ces caractéristiques physico-chimiques 

(turbidité, carbone organique dissous, substances phénoliques, sulfates) 

singularisent le canal le plus chargé en effluent (10%) par rapport aux trois 

autres canaux par des valeurs beaucoup plus élevées (figures 1 à 4). 
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Par ailleurs, al' exception de la turbidité et des concentrations en 

substances phénoliques qui décroissent, les caractéristiques physico-chimiques 

de l'eau surnageante sont relativement stables au cours de l'expérience. 

a. Effets de l'effluent sur la structure des communautés périphytiques 

Après 8 à 10 jours de contact, l'apport croissant en effluent se traduit 

par une baisse très nette et proportionnelle de la richesse spécifique 

(figure 8, tableau 4). De la même façon, la diversité spécifique est nettement 

abaissée par la présence d'effluent, notamment aux plus fortes concentrations 

(10 et 2,5%) (figure 10, tableau 4). Cette diminution est à rattacher au 

développement dans ces deux canaux d'un peuplement algal a tendance 

monospécifique dont l'espèce dominante est la chlorophycée Chlamydomonas sp .. 

Au niveau de la contribution relative des différentes classes d'algues, 

l'importance quantitative des diatomées diminue nettement avec l'apport 

croissant en effluent. Cette classe d'algues, dont l'espèce dominante est la 

très ubiquiste Achnanthes minutissima, représente, en effet, 49% de la densité 

algale totale dans le canal témoin mais seulement 8% dans le canal 10% 

(figure 7, 8, tableau 3). Cette baisse de l'importance relative des diatomées 

est compensée par une contribution relative des chlorophycées qui augmente avec 

les concentrations croissantes d'effluent. Cette classe d'algues représente 33% 

de la densité algale totale dans le canal témoin et 87% dans le canal 10% 

(tableau 3). Cependant, même en l'absence d'effluent, il existe une succession 

autogénique des espèces dans le temps, avec une importance croissante des 

chlorophycées par rapport aux diatomées dans le canal témoin, notamment par le 

développement de chlorophycées filamenteuses. Enfin, lors du dernier 

prélèvement, il Y a un rétablissement de l'importance relative des diatomées 

pour les plus faibles concentrations d'effluent (0,5 et 2.5%). 

En termes de biomasse algale (dénombrements cellulaires, chlorophylle 

a) ou de biomasse totale (nucléotides adényliques), la présence de l'effluent 
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Valeurs moyennes et écart-types de la richesse et de la diversité 

spécifiques algales. 

RICHESSE SPECIFIQUE DIVERSITE SPECIFIQUE 

MOYENNE ECART-TYPE MOYENNE ECART-TYPE 

CANAL TEMOIN 20 3,5 1,87 0,30 

CANAL 0,5% 18 2,8 1,80 0,46 

CANAL 2,5% 15 1,4 1,54 0,48 

CANAL 10% 12 1,9 0,82 0,36 
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à une concentration de 10% se traduit par un développement plus important des 

organismes autotrophes et des organismes hétérotrophes par rapport au canal 

témoin. Cependant, alors que la biomasse totale (autotrophe + hétérotrophe) est 

sensiblement proportionnelle à l'apport en effluent, la biomasse algale est 

plus faible aux concentrations 0,5 et 2,5% par rapport au canal témoin. 

Ces observations sont traduites par l'évolution du rapport biomasse 

autotrophe/biomasse totale (figure 18). Les valeurs de ce rapport sont, à une 

seule exception près, plus élevés dans le canal témoin que dans les canaux avec 

effluent, pour chaque série de prélèvements. La baisse de ce rapport n'est 

cependant pas proportionnelle à l'apport en effluent, en raison essentiellement 

du fort développement de Chlamydomonas sp. dans le canal 10% qui contribue à 

élever la biomasse autotrophe de façon très importante. Par ailleurs, la 

biomasse autotrophe croit plus vite que la biomasse totale entre le 20-12 et le 

2-01. Cette évolution est sans doute la conséquence d'une importance relative 

de la biomasse bactérienne plus grande au début de la colonisation des 

substrats artificiels. 

Les deux conséquences majeures observées ici en présence de l'effluent à 

une concentration de 10%, baisse de la richesse spécifique par disparition 

d'espèces sensibles et prolifération de quelques espèces résistantes 

(Chlamydomonas sp.), sont assez fréquemment rapportées dans la littérature 

(Patrick, 1978; Weber, 1981; Crossey et Lapoint, 1983, 1986), même si le 

relation diversité spécifique - eutrophisation est très controversée (Kalff et 

Knoechel, 1978; Marcus, 1980). 

b. Effets de l'effluent sur le fonctionnement des communautés 

périphytiques 

L'ajout d'effluent à sa plus forte concentration (10%) se manifeste par 

une hausse de l'assimilation photosynthétique par rapport au canal témoin. Cet 

effet stimulant sur la production primaire est cependant relativement limité 

puisque les valeurs observées dans le canal 10% ne sont, en moyenne, qu'une 

fois et demie plus élevées que celles enregistrées dans le canal témoin. Par 

ailleurs, dans les canaux 0,5 et 2,5%, cet impact eutrophisant n'est 

perceptible qu'en fin d'expérience. En revanche, les valeurs d'activité 
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hétérotrophe potentielle, mesurée ici à partir d'un mélange d'acides aminés 

marqués, sont directement proportionnelles aux concentrations croissantes 

d'effluent. Les plus fortes activités hétérotrophes sont donc enregistrées dans 

le canal 10% et sont, en moyenne, 4 fois plus élevées que celles mesurées dans 

le canal témoin. 

Aussi bien apres assimilation photosynthétique qu'après assimilation 

hétérotrophe, une plus grande incorporation du carbone inorganique et du 

substrat tritié (ou d'une partie de ce substrat) dans les protéines, au 

détriment de l'incorporation dans les polysaccharides, est observée en présence 

de l'effluent. Comme cette évolution n'est notée que pour les deux premières 

séries de prélèvements, il pourrait s'agir d'une réponse physiologique des 

algues au choc créé par l'apport d'effluent. Cependant, en l'absence totale de 

référence dans ce domaine, de telles observations nécessitent des études 

complémentaires. 

D'une façon générale, la présence de l'effluent se traduit par une baisse 

très nette du rapport "activité autotrophe" / "activité hétérotrophe", dont les 

valeurs dans les canaux contaminés sont pratiquement toujours inférieures à 1 

(Figure 19). Cet effet est particulièrement marqué pour le canal 10% oft les 

valeurs de ce rapport sont toujours les plus faibles à une seule exception 

près. Une activité hétérotrophe plus forte dans le canal 10% relativement aux 

trois autres canaux, se traduit donc par une biomasse autotrophe et par un 

rapport biomasse autotrophe / biomasse totale plus élevés que dans les autres 

canaux contenant de l'effluent (figures 12, 18). De plus, l'efficience 

photosynthétique, calculée à partir du rapport assimilation photosynthétique / 

chlorophylle a, est en moyenne beaucoup moins élevée dans le canal 10% que 

dans les autres canaux (figure 20), à l'exception du premier prélèvement alors 

que la biomasse algale est encore très faible. 

Le développement d'une biomasse autotrophe nettement plus élevée dans le 

canal 10% qui est affecté de la plus faible efficience photosynthétique, 

associé à l'évolution des rapports biomasse autotrophe / biomasse totale et 

"activité autotrophe" / "activité hétérotrophe", nous permet d'émettre 

l'hypothèse très probable selon laquelle une part importante de l'assimilation 

hétérotrophe mesurée dans le canal le plus chargé en effluent est attribuable à 
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l'activité algale, et notamment aux espèces qui s'y développent 

préférentiellement, à savoir essentiellement Chlamydomonas sp. et Cryptomonas 

ovata en fin d'expérience. Cette hypothèse est supportée, en outre, par 

l'existence de différentes corrélations linéaires (tableau 5). On contate, en 

effet, que le développement de la biomasse algale (chlorophylle a), et en 

particulier l'abondance de Chlamydomonas sp., est étroitement lié, et de façon 

hautement significative, aux paramètres relatifs au fonctionnement 

hététrotrophe (assimilation hétérotrophe, carbone organique dissous, turbidité) 

alors qu'aucune relation significative n'a pu être établie avec les paramètres 

relatifs au fonctionnement autotrophe (assimilation photosynthétique, carbone 

inorganique dissous). Rappelons de plus, que les caractéristiques physico

chimiques de l'eau surnage ante du canal 10% représentent des conditions 

extrêmement favorables à un processus d'hétérotrophie algale. En effet, dans ce 

canal, une hausse très nette de la turbidité limitant les phénomènes 

d'assimilation photosynthétique, est associée a un apport considérable en 

carbone organique dissous, substrat potentiel du métabolisme hétérotrophe 

(figures 1, 4). L'activité hétérotrophe algale a déjà été souvent évoquée et de 

nombreux travaux montrent que certaines espèces sont susceptibles d'incorporer 

des substances organiques dissoutes à la fois par photohétérotrophie et par 

chemohétérotrophie, avec sous certaines conditions, une vitesse d'assimilation 

susceptible de les rendre compétitives par rapport aux bactéries (Ellis et 

Stanford, 1982; Saks, 1983; Mo II , 1984; Bollman et Robinson, 1985). Wetzel 

(1983) précise que si l'hétérotrophie algale doit avoir une importance dans les 

écosystèmes aquatiques, c'est bien au niveau des algues périphytiques, 

notamment lorsqu'elles sont en contact avec des concentrations importantes de 

carbone organique dissous. Plus récemment, les résultats de Fairchild et 

Everett (1988) suggèrent que les fortes concentrations en substrats organiques, 

et notamment en glucose, sont utilisées directement par différentes algues 

benthiques hétérotrophes facultatives (Euglena, Scenedesmus, Cryptomonas). Ces 

auteurs en concluent que ces apports sont à prendre en compte pour connaître 

l'importance relative des processus auto- et hétérotrophes du périphyton. 

Comme nous l'avons déjà signalé, plusieurs caractéristiques physico

chimiques (carbone organique dissous, turbidité, phosphore) isolent le canal 

10% des trois autres canaux, par des valeurs nettement plus élevées. Il est 

alors possible que les faibles concentrations en carbone organique dissous 
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Tableau 5: Valeurs des coefficients de corrélation linéaire entre différents pararœtres biotiques 

(18 degrés de liberté; seuils de significativité: r 5% = 0,444~':, r 1% = 0,561~';':':, 
r 0,1% = 0,679""-';':';':':. 

carbone assimilation turbidité carbone assimilation 

inorganique dissous photosynthétique organique dissous hétérotrophe 

chlorophylle a 0,433 0,419 0,347 0,.541~': 0,657~';':': 

Chl sp. 0,427 0,338 0,604~;':': 0,719""-';':';':': o ,676~';,:': 
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« 13 mg'L- 1 ) mesurées dans les canaux 0,5 et 2,5% ne permettent pas aux algues 

d'être compétitives par rapport aux bactéries pour l'assimilation de substrats 

organiques. Par ailleurs, plusieurs auteurs (Parker et Sibert, 1973; Stockner 

et Cliff, 1976; Stockner et Costella, 1976; Bothwell et Stockner, 1980) 

remarquent que l'effet inhibiteur sur la photosynthèse par toxicité ou 

atténuation de la lumière peut être compensé par l'effet eutrophisant des 

effluents. Tel n'est pas le cas dans nos conditions d'expérience pour les 

concentrations 0,5 et 2,5%, concentrations pour lesquelles les effets 

inhibiteurs (turbidité, substances toxiques) apparaissent plus importants que 

les effets stimulants (effet eutrophisant éventuel) et expliquent ainsi un plus 

faible développement de la biomasse algale dans ces canaux par rapport au canal 

témoin. De plus, l'apport en phosphore par cet effluent n'est décelable, dans 

nos conditions de détection, que pour la concentration 10%. D'ailleurs, en fin 

d'expérience (17-01), une baisse de la toxicité et de la turbidité, associée à 

un changement d'espèces dominantes, se traduit par des biomasses et des 

activités comparables dans les différents canaux. 

Au terme de cette étude, il apparaît que l'impact sur les communautés 

périphytiques de l'effluent d'usine de pâtes et papiers se traduit, dans nos 

conditions d'expérience, à la fois par un affaiblissement de la richesse et de 

la diversité spécifiques et par des changements dans la composition taxonomique 

de la communauté algale. 

La presence de cet effluent se manifeste également par une hausse de la 

biomasse et de l'activité des organismes hétérotrophes. De plus, la présence 

d'une biomasse autotrophe nettement plus élevée dans le canal le plus chargé en 

effluent et qui est affecté de la plus faible efficience photosynthétique, 

autorisent a penser que les espèces algales qui se développent dans ces 

conditions présentent une activité hétérotrophe non négligeable. Cette 

possibilité de développement pour les algues placées dans des conditions 

défavorables pour la photosynthèse (turbidité) et favorables au' métabolisme 

hétérotrophe (apport en carbone organique dissous), est à prendre en 

considération, beaucoup plus que cela n'a été fait jusqu'à présent, pour 

connaître l'impact réel d'effluents riches en matières organiques dissoutes. En 

conséquence, cela amène également à considérer l'apport en carbone organique 

dissous par les effluents comme un éventuel élément eutrophisant pour les 

communautés périphytiques algales. 



-76-

Les études microautoradiographiques, actuellement en cours, devraient nous 

permettre de confirmer l'importance de l'activité hétérotrophè algale dans nos 

conditions d'expérience. 
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Annexe A Liste des espèces algales dénombrées dans les quatre canaux 

CYANOPHYCEES 

Anabaena sp. 

Aphanocapsa sp. 

Gleothece linearis Naegeli 

Gomphosphaeria sp. 

expérimentaux 

Merismopedia glauca (Ehrenb.) Naegeli 

Merismopedia sp. 

Microcystis pulverea (Wood) Migula 

Oscillatoria sp. 

Synechococcus lineare Schm. et Lauterb. 

CHLOROPHYTES 

Actinastrum hantzschii Lagerh. 

Ankistrodesmus convolutus Corda 

Ankistrodesmus falcatus Ralfs 

Ankistrodesmus falcatus var. radiatus (Chod.) Lemm. 

Chlamydomonas sp. 

Cladophora glomerata (L.) Kütz. 

Closterium sp. 

Crucigenia quadrata Morren 

Dictyosphaerium ehrenbergianum Nageli 

Gloeocystis major Gerneck 

Oocystis glococystiformis Borge 

Oocystis pyriformis Prescott 

Oocystis sp. 

Ourococcus bicaudatus Grobety 

Pediastrum integrum Racib. 

Pediastrum sp. 

Penium sp. 

Quadrigula closterioides (Bohl.) Printz. 

Scenedesmus quadricauda (Turp.) Breb. 



Scenedesmus sp. 

Sphaerocystis schroeteri Chodat 

Staurodesmus sp. 

Stigeoclonium tenue Kütz. 

Stigeoclonium sp. 
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Tetraedron minimum (A. Braun) Hangsirg 

Tetraedron obesum (West and West) WiIIe 

Tetraedron sp. 

Ulothrix zonata Kütz. 

Ulothrix sp. 

PYRROPHYTES 

Cryptomonas ovata Ehr. 

Cryptomonas sp. 

CHROMOPHYTES 

~ Chrysophycées 

Dinobryon sp. 

~ Diatomophycées 

Achnanthes inflata Kütz 

Achnanthes lanceolata Breb. 

Achnanthes minutissima Kuetz 

Asterionella formosa Hass 

Ceratoneis arcus Kütz 

Cyc10tella psp. 

Cocconeis placentula Ehr. 

Fragilaria construens (Ehr.) Grun. 

Fragilaria crotonensis Kitt. 

Fragilaria virescens Ralfs. 

Gomphonema acuminatum Ehrbg. 

Gomphonema constrictum Ehrbg. 
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Melosira granulata (Ehrbg.) Ralfs 

Melosira sp. 

Navicula confervacea Kütz. 

Navicula hungarica Brun. 

Navicula placentula (Ehrbg.) Grun. 

Navicula psp. 

Nitzschia linearis W. Sm. 

Nitzschia sublinearis Hust. 

Nitzschia psp. 

Pinnularia psp. 

Surirella elegans Ehrbg. 

Surirella linearis W. Smith 

Surirella robusta Ehrbg. 

Surirella spiralis Kütz. 

Surirella sp. 

Synedra acus Kuetz. 

Synedra nana Meist. 

Synedra parasitica (W. Smith) 

Synedra ulna (Nitz.) Ehr. 

Synedra ulna·var. oxyrhynchus fo. contracta Hust. 

Synedra ulna var. ramesi (Heribaud et PeragaIIo) Hust. 

Synedra sp. 

Tabellaria fenestrata (Lyng.) Kütz. 

Tabellaria flocculosa (Koth.). Kütz. 




